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Miljastyrelsen vil, nar lejligheden gives, offentliggare rapporter og indlaeg
vedrgrende forsknings- og udviklingsprojekter inden for miljasektoren,
finansieret af Miljastyrelsens undersggelsesbevilling.

Det skal bemaerkes, at en sadan offentliggarelse ikke ngdvendigvis betyder,
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Offentliggarelsen betyder imidlertid, at Miljgstyrelsen finder, at indholdet
udger et vaesentligt indleeg i debatten omkring den danske miljgpolitik.
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Forord

Denne rapport er resultatet af et samarbejdsprojekt mellem
GEUS, Danmarks Miljeundersggelser og Danmarks
JordbrugsForskning, som blev iveerksat pa opfordring af
Miljastyrelsen. Kapitel 2 og 3 i rapporten bygger primart pa
data, der findes i det godkendelsesmateriale, som er tilsendt
Miljgstyrelsen fra producenterne. Udveelgelse og fremskaffelse
af materialet er foretaget af Miljgstyrelsen.

Styringsgruppen for projektet har veeret:

Lene Gravesen, Bekempelsesmiddelkontoret, Miljastyrelsen
(formand)

Bo Lindhardt, Geokemisk Afdeling, GEUS (projektleder)
Walter Brusch, Geokemisk Afdeling, GEUS

Inge S. Fomsgaard, Afdeling for Plantebeskyttelse, Danmarks
JordbrugsForskning

Rossana Bossi, Afdeling for Miljgkemi, Danmarks
Miljgundersagelser

Miljgstyrelsen har finansieret projektet.

Inge S. Fomsgaard er ansvarlig for kapitel 2 (variationen i
nedbrydningstider i jord), Bo Lindhardt og Walter Brisch er
ansvarlige for kapitel 3 (variationen i fordelingskoefficienter),
mens Rossana Bossi er ansvarlig for sammenstilling af data fra
lysimeterforseg, og Walter Brisch er ansvarlig for
sammenstilling af data for grundvand. Sammenskrivningen er
foretaget af Bo Lindhardt.






Sammendrag

Bo Lindhardt, Inge S. Fomsgaard, Walter Briisch and Rossana
Bossi.

Formalet med dette projekt er at afklare, om det er muligt med
rimelig sikkerhed at rangordne mobiliteten af udvalgte
pesticider ved anvendelse af GUS-indekset. Denne afklaring
omfatter en vurdering af spredningen pa nedbrydningstiden i
jord DTs 09 fordelingskoefficienten mellem organisk stof og
vand K, samt en vurdering af, om indeksering af de udvalgte
pesticider ud fra GUS-indekset giver en rimelig beskrivelse af
udvaskeligheden af disse stoffer, bedemt ud fra data fra
lysimeterforsgg og fund af pesticider i dreenvand og ungt
grundvand.

For 12 pesticider, der er udvalgt i samrad med Miljgstyrelsen
(atrazin, bentazon, diuron, glyphosat, isoproturon, MCPA,
mechlorprop, metamitron, metsulfuron methyl, phenmedipham,
propiconazol og triasulfuron), er der indsamlet data for
nedbrydelighed DTsg 0g sorption K, for at vurdere spredningen
pa disse parametre. Dataene er primeert indsamlet fra det
materiale, der ligger til grund for Miljgstyrelsens
godkendelsesprocedure for bekeempelsesmidler.

Antallet af data for nedbrydelighed for de udvalgte stoffer er
meget varierende fra en enkelt veerdi til 62 vaerdier. Disse data
stammer fra savel laboratorieforsgg som markforsgg. Baseret
pa dette datamateriale er der beregnet en gennemsnitlig DTs
for de 11 stoffer. Den relative spredning for disse stoffer er
mellem 36 og 112%. Det ma forventes, at man ville opna mere
homogene datasat, hvis man begransede sig til kun at medtage
resultater fra f.eks. laboratorieforsgg. Dette ville dog betyde, at
der ikke ville foreligge anvendelige resultater for 3 af de
udvalgte stoffer; diuron, glyphosat og metsulfuron methyl. |
hvor hgj grad spredning pa dataene alene er begrundet i en reel
variation i nedbrydningshastigheden, er det ikke muligt at
vurdere inden for dette projekts rammer. Det vurderes, at en del
af spredningen ma tilskrives forskellige forsggsbetingelser og
svingende kvalitet af de enkelte undersggelser og at en anden
del af spredningen skyldes, at reduktionen af de gennemfarte
undersggelsesresultater til en enkelt parameter pr. forsgg, dvs.
en DTsp-veerdi, i nogle undersggelser er behaftet med betydelig
usikkerhed og i visse tilfeelde fejlbehaftet. F.eks. er det i flere
tilfeelde diskutabelt om de observerede nedbrydningsforlgb kan
beskrives ved en 1. ordens nedbrydning. Dernast er der meget
forskel pa hvilke processer, der medgar, nar nedbrydeligheden
er undersggt. | en raekke undersggelser daekker DTso-vaerdien
kun over selve den mikrobielle nedbrydning af stoffet typisk i
laboratorieforsgg, mens der i andre undersggelser (typisk
markforsgg) er medtaget fordampning, udvaskning, hydrolyse
og fotolyse under begrebet DTs.



Ud fra det foreliggende data materiale har det ikke vaeret muligt
at vurdere betydningen af jordtype, indhold af organisk kulstof,
pH, vandindhold og mikrobiel aktivitet, idet variationen i DTx

har vaeret for stor i forhold til antallet af de foreliggende data.

Det er vanskeligt at give et klart billede af variationen i
fordelingskoefficienten mellem organisk stof og vand K. Den
relative spredning varierer fra 9 til 174% for de udvalgte
stoffer. Kvaliteten og omfanget af datagrundlaget for det
enkelte stof varierer meget.

For et af stofferne, glyphosat, vurderes det, at det ikke vil vaere
meningsfuldt at beskrive sorption ved en fordelingskoefficient
mellem organisk stof og vand, idet sorptionen af dette stof kun i
mindre grad er kontrolleret af jordens indhold af organisk stof.
Sorptionen er formodentlig styret af andre faktorer, sasom
mangden af ler og indholdet af oxider.

Flertallet af undersggelser peger pa, at sorptionskoefficienterne
er afhaengige af koncentrationen, hvorfor de estimerede
fordelingskoefficienter kun vil vaere gyldige inden for et
begranset koncentrationsinterval. Det har ikke veeret muligt at
pege pa ekstreme veerdier for enkelte stoffer, saledes at
datasettene blev mere homogene, og at det dermed bliver
muligt at beregne meningsfulde gennemsnit og spredning.

En mulig forklaring pa den betydelige variation i
fordelingskoefficienterne kan veere, at sorptionen til
jordmatricen ikke alene er domineret af interaktion mellem
stofferne og jordens indhold af organisk stof, men at jordens
indhold af ler og oxider har en signifikant betydning for en
reekke af pesticiderne, der indeholder forskellige mere eller
mindre polare grupper.

De jorde, som har veere anvendt til forsggene er indsamlet i
hele Europa og Nordamerika. Spredningen pa DTs, og K, for
jorde der er vurderet at veere typiske for danske forhold, er
vurderet. Der foreligger kun meget fa forsgg udfert pa danske
jorde. Ved at medtage resultater fra forsgg, hvor der har veeret
anvendt jorde, der skulle veere typiske for Danmark dvs. med et
indhold af organisk kulstof pa mellem 0,5 og 3% og med et
lerindhold pa mindre en 20%, fas der ikke nogen signifikant
reduktion i den relative spredning pa nedbrydningsraterne DTs
eller fordelingskoefficienterne K, for disse 12 stoffer som
helhed.

Pa det foreliggende grundlag vurderes det derfor ikke at vaere
muligt at angive en statistisk meningsfuld spredning pa DTs,
eller Ko, for de udvalgte pesticider. Det anbefales at anvende
medianverdier og udtrykke spredningen pa parametrene ved
minimums- og maksimumsvardier. Medianverdier er mindre
pavirkede af ekstremveerdier end gennemsnittet.

Ud fra de bestemte medianveerdier for DTs 0g K, er der
beregnet et GUS-indeks for stofferne. GUS,¢q angiver, at
bentazon, triasulfuron, metsulfuron methyl og diuron ma
forventes at veere “sandsynlig udvaskelig” (probable leacher),
mens atrazin, mechlorprop, isoproturon, MCPA, propiconazol
0g metamitron ma betegnes som “mulig udvaskelig”



(transition). Phenmedipham angives som “ ikke sandsynlig
udvaskelig” (improbable leacher). De beregnede GUS, 0g
GUS .« Viser, at samtlige 11 stoffer for ekstreme kombinationer
af nedbrydningsforhold og sorptionsforhold ma vurderes at
veere “sandsynlig udvaskelig”, og at de 8 ud af de 11 pesticider
under andre forhold ma vurderes at veere “ikke sandsynlig
udvaskelig”. Dette viser at rangordningen ud fra GUS indeks er
beheftet med betydelig usikkerhed.

Der foreligger resultater fra lysimeterforsgg for 7 af de udvalgte
stoffer i Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale. Set i forhold til
den rangordning der fremkom ud fra GUS,q, €r der en rimelig
overensstemmelse med den rangordning, der fremkommer udfra
lysimeterstudierne. Denne rangordning skal tages med
forbehold som falge af de meget varierende forsggsbetingelser.

Rangordningen af de 12 udvalgte pesticider efter den
registrerede forekomst i grundvand og overfladevand adskiller
sig pa en reekke punkter fra den rangordning, som fas ved
anvendelse af GUS;q indekset. Metamitron ma betegnes som
relativt mere mobilt ud fra de faktiske fund, end GUS4 skulle
forudsige, mens diuron skulle veere relativt mindre mobilt.
Forbrugsmanstret for metamitron kan ikke alene forklare denne
forskel. For diuron kan det begransede antal data for DTs, 0g
det relativt lave forbrug tilsammen veere en begrundelse for
afvigelsen mellem de to rangordninger for dette stof.

Samlet vurderes det ud fra dataene for DTz 0g Ky, i
Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale, for 12 udvalgte
pesticider, at det ikke vil vaere rimeligt at anvende GUS-
indekset til en egentlig rangordning af disse stoffers mobilitet i
jord, idet antallet af data er begranset for et antal af
pesticiderne og den betydelige spredning der er pa disse to
parametre for de fleste andre af de vurderede pesticider.
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Summary

Title : Leachability of pesticides - assessment of the
variation of DTso- and K.-values, used in the GUS index.

By Bo Lindhardt, Inge S. Fomsgaard, Walter Briisch and
Rossana Bossi.

The object of this project is to assess the validity of ranking
mobility of pesticides in soil by using the GUS index. The
project includes an assessment of the variation in degradation
rates in soil, DTsp, and the distribution coefficient between
organic carbon and water, K, for 12 selected pesticides. The
ranking of these selected pesticides, based on the GUS index,
was compared with information from lysimeter studies and data
from surveys of drainwater and young groundwater.

In collaboration with the Danish Environmental Protection
Agency 12 pesticides were selected (atrazine, bentazone,
diuron, glyphosate, isoproturon, MCPA, mecoprop,
metametrion, metsulfuron methyl, phenmedipham,
propiconazol and triasulfuron), for which the variation in
degradation rates in soil, DTs, and distribution coefficients,
Koc Were assessed. Data were primarily collected from the
reports used by the Danish Environmental Protection Agency in
their approval procedures for plant protection products.

There was a significant difference in the number of available
degradation rate data for these 12 pesticides, from 1 to 62
results. The data derived from laboratory as well as field
experiments. The average were estimated. The relative standard
deviation for the 11 pesticides, which had more than one result,
was between 36 and 112%. Using only results from laboratory
experiments, the data sets was expected to be more
homogeneous. A consequence of making such a delimitation,
was that there would be no data for three of the selected
pesticides; diuron, glyphosate and metsulfuron methyl. Within
this project it has not been possible to determine to which
extent the variation in data only reflected a real variation in the
degradation rates. A part of the variation may be assigned to the
different condition of the experiments and a fluctuation in
quality of the single experiments. Another part of the variation
may be assigned to the reduction of results to only one
parameter, the DT, value. In some of the investigations the
reduction of the degradation kinetics to a 1.order rate was
associated with significant uncertainty and in some cases not
correct. In addition to this, the number of processes included in
the DTs values are considerably different. In the laboratory
investigations the DTs, only described the microbial
degradation, whereas in the field experiments the parameter
included volatilisation, leaching, hydrolysis and photolysis
together with the microbial degradation.



From the available data it has not been possible to estimate the
significance of soil types, content of organic carbon, pH, water
content, and microbial activity as the variation in DTsg has been
too big in relation to the available data.

It is difficult to form a clear picture of the variation in the
distribution coefficient between organic carbon and water, Kq.
The relative standard deviation for the selected pesticides vary
between 9 and 174%. The quality and the extent of the data
foundation for the single pesticide vary a lot.

For one of the pesticides, glyphosate, it is assessed that a
description of sorption by a distribution coefficient between
organic carbon and water is not valid as sorption of this
pesticide is controlled only to a small extent by the content of
organic matter of the soil. Presumably, the sorption is governed
by other factors such as the content of clay and oxides.

The majority of the investigations show that the sorption
coefficients are dependent on the concentration which is why
the estimated distribution coefficients will be valid only within
a very limited concentration interval. It has not been possible to
point out extreme values for the individual pesticides to make
the data sets more homogeneous and permit calculation of
meaningful averages and variations.

A possible explanation of the considerable variation in the
distribution coefficients might be that the sorption to the soil
matrix is dominated not only by interaction between the
pesticides and the content of organic matter of the soil, but e.g.
also by the content of clay and oxides. This is significant for a
number of the pesticides containing different more or less polar
groups.

The test soils have been collected all over Europe and North
America. Only a few number of the tests have used Danish
soils. The variation in DTsy and K. for soils which are assessed
to be typical for Denmark have been estimated. Selecting
results from experimentes where there have been used soils
with a content of organic carbon between 0.5 and 3%, and a
clay content of less than 20% which are assumed to be typical
for Denmark, does not give a significant reduction of the
relative standard deviation in the degradation rates DTsp, and
the distribution coefficients K, for the 12 pesticides.

Therefore, as matters now stand it is estimated to be impossible
to state a statistically meaningful variation in DTs, or Ko for
the selected pesticides. It is recommended to use median values
and to express the variation in parameters by minimum and
maximum values. The median values are less influenced by
extreme values than the average values.

Based on the median values determined for DTsy and K, the
GUS index for the pesticides was calculated. The GUSeq
indicate that bentazone, triasulfuron, metsulfuron methyl, and
diuron must be expected to be “probable leachers”, whereas
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atrazin, mechlorprop, isoproturon, MCPA, propiconazol, and
metamitron must be described as “transition compounds”.
Phenmedipham is stated as “improbable leacher”. The
calculated GUS,i, and GUS s« show that all 11 pesticides with
extreme combinations of degradation and sorption conditions
must be assessed to be “probable leachers”, and that 8 out of 11
pesticides under other conditions must be assessed to be
“improbable leachers”. This shows that ranking by using the
GUS index is subject to considerable uncertainty.

Lysimeter test results for 7 of the selected pesticides are
available in the approval procedure material of the Danish
Environmental Protection Agency. Compared to the ranking
which appeared from the GUS,q it corresponds reasonably
with the ranking of the lysimeter tests. This ranking should be
regarded tentatively as a consequence of the very varied test
conditions.

The ranking of the 12 selected pesticides after the registered
occurrence in groundwater and surface water differs in several
respects from the ranking obtained by use of the GUS 4 index.
From the actual findings the metamitron must be considered to
be relatively more mobile than predicted by the GUS g,
whereas diuron should be relatively less mobile. The
metamitron application pattern does not explain this difference.
For diuron the limited amount of data for DTs, together with
the relatively limited use might be a reason for the deviation
between the two rankings of this pesticide.

Assessed from the data on DTsg and K, available, in the
approval procedure material of the Danish Environmental
Protection Agency for 12 selected pesticides, it must be
concluded that it is not reasonable to use the GUS index when
performing an actual ranking of the mobility of these pesticides
in soil because of the limited number of data for some of the
pesticides and the very large variation in these two parameters
for most of the other pesticides.
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Definition af GUS-indekset
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1 Indledning

Bo Lindhardt

1.1 Baggrund for denne rapport

Gennem de sidste 10 ar er der gjort et stigende antal fund af
pesticider i dansk grundvand. Der har fra flere sider veeret
fremsat gnske om at kunne rangordne pesticider efter deres
sandsynlige udvaskelighed fra rodzonen til grundvandet. Denne
rangordning matte gerne veere baseret pa et simpelt veerktgj til
vurderingen af udvaskeligheden af de enkelte stoffer i forhold
til hinanden.

Gennem de sidste 10-20 ar er der opstillet flere forskellige
indeks, der har haft som intention udfra simple beregninger at
beskrive sandsynligheden for, at pesticider udvaskes fra de gvre
jordlag. | det tekniske notat “Vurdering af udvaskningsindeks
for pesticider” (Lindhardt og Briisch, 1996) blev det vurderet,
at GUS-indekset muligvis kunne give en rimelig beskrivelse af
den sandsynlige udvaskelighed af pesticider.

GUS-indekset (Groundwater Ubiquity Score) er fremsat
af Gustafson (1989). Ud fra en klassificering af 44 pesticider
som henholdsvis “sandsynlig udvaskelig” (probable leacher),
“mulig udvaskelig” (transition) og “ikke sandsynlig
udvaskelig” (improbable leacher) er der opstillet et simpelt
empirisk indeks for den sandsynlige udvaskelighed, som alene
er baseret pa stoffernes iboende egenskaber. Indekset har til
hensigt at beskrive udvaskningen af disse stoffer ved almindelig
landbrugsmaessig brug. Indekset er baseret pa
nedbrydningstiden i jord DTsy 0g fordelingskoefficienten
mellem organisk kulstof og vand K.

GUS = log(DTsy) 4 — log(K o, )

Graensen for, om pesticider forventes at veere udvaskelige, er pa
baggrund af vurderinger af de 44 pesticider af Gustafson sat til

GUS-indeks:
<18 : ikke sandsynlig udvaskelig
1,8-2,8 : mulig udvaskelig
> 2,8 :sandsynlig udvaskelig

GUS-indekset vurderer kun den potentielle risiko for
udvaskning af det enkelte stof, ud fra fa stofspecifikke
egenskaber. Der tages ikke hgjde for den faktiske anvendelse,
dvs. den anvendte mangde eller anvendelses tidspunktet.

Igennem tiden har anvendeligheden af GUS-indekset vaeret
diskuteret. En indvending er, at indekset er for simpelt, og at



Beskrivelse af baggrundsmaterialet

for mange faktorer, der pavirker transporten af pesticider, ikke
er medtaget. | stedet for et simpelt indeks bar der anvendes
egentlig modelberegning til at beskrive en rangordning af
udvaskeligheden af stofferne. En falles forudseetning for at
anvende enten et indeks eller en model til vurderingen af
udvaskeligheden af stoffer fra rodzonen til grundvandet er, at
der foreligger de ngdvendige data for de enkelte stoffer, der
beskriver deres transportegenskaber i jorden. | GUS-indekset
indgar to stofparametre dels stoffernes evne til at sorbere til
jordpartiklerne udtrykt ved fordelingskoefficienten mellem
organisk kulstof og vand K, dels nedbrydningstiden DTs. | de
fleste modeller indgar disse to parametre som et minimum, og
ofte indgar der ikke andre stofparametre. Det betyder, at en
rangordning af stofferne indbyrdes med hensyn til
udvaskelighed relativt vil vaere behaftet med den samme
usikkerhed ved anvendelse af et simpelt indeks og en egentlig
model, hvis det simple indeks og modellen vagter de to
parametre pa samme made. Dette forudsztter at de enkelte
pesticideres iboende egenskaber er betydende for den meangde
der udvaskes.

I notat “Vurdering af udvaskningsindeks for pesticider” (
Lindhardt og Briisch, 1996) blev muligheden for indeksering
vurderet ud fra data indsamlet i et begraenset antal
opslagsvaerker (Linders et al., 1994 og Wauchope et al., 1992).
Konklusionen var, at rangordningen af pesticidernes
udvaskelighed vil veere behaftet med en betydelig usikkerhed
alene ud fra usikkerheden pa de to stofparametre, som indgar i
GUS-indekset. Det var ikke muligt inden for projektets rammer
at vurdere den reelle usikkerhed pa disse to parametre.

1.2 Formal og fremgangsmade

Formalet med dette projekt er at afklare, om det er muligt med
rimelig sikkerhed at rangordne udvaskeligheden fra rodzonen af
udvalgte pesticider ved anvendelse af GUS-indekset. Denne
afklaring omfatter dels en vurdering af spredning pa DTso- 0g
Koc-veerdier og dels en vurdering af, om indeksering af de
udvalgte pesticider ud fra GUS-indekset giver en rimelig
beskrivelse af udvaskeligheden af disse stoffer bedgmt ud fra
data fra lysimeterforsgg og fund af pesticider i dreenvand og
ungt grundvand.

Vurderingen af den faktiske spredning pa DTso- 0g Ko
veerdierne er i vaesentlig grad baseret pa en gennemgang af de
studier, som ligger til grund for Miljastyrelsens vurdering af
pesticiderne, idet disse i princippet skal veere deekkende for
danske forhold. Desuden vil det veere disse data, som i givet
fald skal veere en veesentlig del af basis for den gnskede
indeksering. Der er dog ogsa i et vist omfang inddraget
resultater af danske og internationale publikationer, som
skannes anvendelige til formalet.
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Projektet omfatter en vurdering af de i tabel 1.1 anfarte 12
pesticider. Der er tale om pesticider, der forventes at veare
meget sandsynlige udvaskelige fra jord (f.eks. bentazon og
triasulfuron), mulige udvaskelige (f.eks. atrazin og MCPA) og
ikke sandsynlige udvaskelige (f.eks. propiconazol og
glyphosat). De udvalgte stoffer er alle herbicider med
undtagelse af propiconazol, som er et fungicid. Stofferne
repraesenterer forskellige stofgrupper som triaziner (atrazin),
phenoxysyrer (MCPA og mechlorprop), phenylurea (diuron og
isoproturon) samt en reekke andre stofgrupper. Hermed
tilstreebes at give et indtryk af forskellighed mellem de udvalgte
stoftyper. Stofferne har alle veeret anvendt eller anvendes stadig
udbredt i Danmark med undtagelse af de to sulfonylureaer der,
som fglge af den lave dosering (5-50 g/Ha) og den relativt korte
arreekke de har veeret anvendt, ikke er meengdemaessigt
betydende. Atrazin er ikke lengere tilladt i Danmark, og
anvendelsen af MCPA og mechlorprop er underlagt vaesentlige
restriktioner. Disse stoffer er medtaget som en slags reference
stoffer, idet de alle er fundet i dansk grundvand over
greensevardien for pesticider i drikkevand pa 0,1 pg/l.
Udvelgelsen af stoffer er sket i samrad med Miljgstyrelsen.

Tabel 1.1

Oversigt over de pesticider der vurderes i denne rapport samt deres
oplaselighed (S, mg/l), syrekonstant (pK,), anvendelse og det
akkumulerede forbrug frem til 1995 (Akk., tons aktivt stof).

Survey of the pesticides being evaluated in this report as well as the
solubility of the pesticides (S, mg/l), acid strength constant (pK,),use
and accumulated consumption to the year of 1995 (acc., tons of
active ingredient).

Stof gruppe S pKa Anvendels Akk. 95
e
mg/l tons

Atrazin triazin 30 1,7  herbicid 1.313
Bentazon benzothiadiazinon 500 3,2  herbicid 836
Diuron phenylurea 42 herbicid 405
Glyphosat phosphon syre 15700 herbicid 6.170
Isoproturon phenylurea 55 herbicid 2.136
MCPA phenoxysyre 825 3,07 herbicid 24.229
Mechlorprop phenoxysyre 620 3,11 herbicid 8.750
Metamitron triazinone 1820 herbicid 5.605
Metsulfuron methyl sulfonylurea 9500 3,3 herbicid 6,7
Phenmedipham carbamat 4.7 herbicid 2.076
Propiconazol conazole 110 fungicid 1.428
Triasulfuron sulfonylurea 815 45 herbicid 0,3
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2 Vurdering af variationen pa
nedbrydningstider i jord
DT5sg

Inge S. Fomsgaard

2.1 Indledning

En lang reekke processer, overfladisk afstramning,
fordampning, optagelse i planter, udvaskning og nedbrydning
medvirker til fjernelsen af pesticidrester fra jorden.
Nedbrydning (og optagelse i planter i en vis udstraekning)
adskiller sig fra de gvrige processer ved at omdanne/fjerne
stoffet permanent fra miljget. Nedbrydningen af et pesticid
foregar trinvis, og der kan dannes forskellige
nedbrydningsprodukter. Hvis pesticidet er fuldsteendig
mineraliseret, omdannes det til CO, og H,O og evt. salte.

Nedbrydningen kan forega mikrobiologisk, kemisk (hydrolyse)
eller fotokemisk (induceret af sollys), hvor den mikrobielle
nedbrydning oftest er den dominerende proces. Der kan dog
0gsa veere tale om en kombination af bade mikrobiologisk og
kemisk nedbrydning. Den mikrobielle nedbrydning kan forega
efter to forskellige principper. En metabolisk nedbrydning, hvor
mikroorganismerne kan fa energi fra nedbrydningen af
pesticidet og saledes vokse pa baggrund heraf (der foregar en
adaptering). Eller en cometabolisk nedbrydning, hvor
mikroorganismerne forestar nedbrydningen af pesticidet men
far sin energi fra nedbrydningen af andre organiske stoffer.

Nedbrydningshastigheden for et pesticid er under indflydelse af
en serie miljgfaktorer, sasom:

e jordtypen

 jordens biologiske aktivitet
» adaptering til pesticidet
 jordens vandindhold

» pesticidets koncentration

* temperatur

. pH

Hvis nedbrydningshastighedens sammenhang med disse
faktorer skal kunne analyseres, bgr der foreligge et antal
undersggelser, hvor faktorerne varieres enkeltvis.

Ved undersggelse af et pesticids nedbrydningshastighed skelnes
i nogle tilfelde mellem mikrobiel nedbrydning
(biotransformation) og kemisk hydrolyse. | materialet, der
ligger til grund for narvaerende rapport, er der som oftest ikke



Markforsgg versus laboratorieforsag

skelnet herimellem, hvorfor de anvendte DTs, veerdier ma
betragtes som et generelt udtryk for nedbrydningshastigheden.

2.2 Metoder til bestemmelse af DTsg

Nedbrydningshastigheden for et pesticid vil ikke kun variere
afhaengigt af de eksterne miljgfaktorer, som navnt ovenfor. Der
vil ogsa kunne forekomme en hgj grad af variation afhangig af
den metode, der er anvendt til nedbrydningsforsgget, hvorfor en
sammenholdelse mellem nedbrydningshastigheder bestemt efter
forskellige metoder er problematisk.

Nedbrydningsforsgg kan principielt opdeles efter metode i
markforsgg henholdsvis laboratorieforsgg.

Marknedbrydningsforsgg udfares oftest ved Igbende at
analysere koncentrationen af pesticidrester i de gverste jordlag
efter sprgjtning og under naturlige dyrkningsomsteendigheder.
Séadanne undersggelser ma betragtes som veerende de, der bedst
udtrykker, hvor hurtigt et pesticid forsvinder fra jordmiljget
efter udsprgjtning. Pesticidets forsvinden (dissipation) fra
jorden i sadanne forsgg skyldes dog, som tidligere naevnt, ikke
kun nedbrydning men ogsa en reekke andre processer. Sadanne
markforsgg betragtes af Gustafson (1989) som den type forseg,
som DTx, vaerdien helst skal beregnes ud fra, idet han mener, at
DT, vaerdien bgr udtrykke den tid, det tager for halvdelen af
pesticidmangden at forsvinde. Pa grund af de meget store
variationer i denne type nedbrydningsstudier er et stort antal
analyser en ngdvendighed.

Nogle “markforsgg” udferes ved at anbringe beholdere eller ror
i marken og pafere en ngjagtig afmalt meengde pesticid til
jorden i beholderen/rgret. Pa denne made kan
klimavariationerne stadig have indflydelse pa
nedbrydningshastigheden, mens processer som planteoptagelse
og udvaskning bedre kan kontrolleres.

Laboratorieforsgg opererer med udtagne jordprever, hvortil der
i laboratoriet sattes en afmalt meaengde pesticid, som i nogle
tilfelde vil veere isotopmaerket pesticid. Da der ikke findes
feelles internationale standarder, vil forsggsbetingelserne
variere fra forsgg til forsgg. Ofte arbejdes med lufttgrrede og
sigtede jordpraver, hvor vandindholdet samtidig med tilseetning
af pesticidet justeres til en vis procentdel af markkapaciteten. |
andre tilfeelde fokuseres pa vigtigheden af at bevare jordprgven
uforstyrret, saledes at mikroorganismernes livsbetingelser ikke
pavirkes udover den pavirkning, der sker, nar pesticidet
tilszettes. 1 nogle undersggelser anvendes opslemmede
jordpraver, hvor pesticidets nedbrydning falges ved at udtage
en delmengde af vandfasen, hvor koncentrationen af
tilbageveerende pesticid males, mens der i andre undersggelser
anvendes isotopmaerkede pesticider, og pesticidets totale
mineralisering falges ved at male meangden af den udviklede
“C0,.
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Definition af halveringstid
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Linders et al. (1994) har sammenstillet data for 243 pesticider
herunder DTs, veerdier for at kunne sammenligne
miljgpavirkningen, hvor det anbefales at anvende
laboratoriedata til bestemmelse af DTsg veerdier.

Nedbrydningshastigheder rapporteres forskelligt, alt efter
hvordan forsggsbetingelserne har veeret. Nar der over tid har
varet malt maengden af udviklet **CO, fra *C-maerkede
pesticider, rapporteres enten mangden af *CO, efter et antal
dage eller hastighedskonstanten fra den kinetiske proces, der
ligger bag nedbrydningen.

Nar der over tid har vaeret malt mengden af tilbageveerende
pesticid, kan nedbrydningen rapporteres ved at analysere den
kinetiske proces og angive hastighedskonstanten for processen.
Oftest rapporteres nedbrydningen dog som halveringstiden
(DT eller t,), idet der tages udgangspunkt i en 1. ordens
nedbrydning.

Halveringstider (DTs eller t, ) beregnes ud fra fglgende
sammenhang:

En 1. ordens nedbrydning kan udtrykkes som:

-
dt

eller pa integreret form

c(t) =c, Eé'kml
hvor
c(t) = koncentration af pesticid til tiden t
Co = start koncentration af pesticid
k = hastighedskonstant
t =tid i dage

Hvis nedbrydningen afbildes med log ¢ som funktion af antal
dage, vil kurven vare en ret linje med haldningskoefficienten k
som skeerer y-aksen i log co.

Inc =Inc, —kt|
Halveringstiden beregnes som

In2
YT

For mange nedbrydningsprocesser kan der vere tale om, at
nedbrydningen foregar efter en mere kompliceret kinetik end en
simpel 1. ordens. F.eks. vil der for metabolisk nedbrudte stoffer
veere tale om en tydelig lag-fase. Det har dog veeret almindeligt
anerkendt at forudsatte 1. ordens nedbrydning og pa baggrund
heraf beregne halveringstider, idet det kun pa denne made har



veeret muligt at foretage sammenligninger. Linders et al.
(1994), som prasenterede et review af 243 pesticiders
nedbrydningsforhold, kontrollerede kinetikken bag de
rapporterede resultater og foretog en genberegning af alle
rapporterede halveringstider, hvor en evt. lag-fase blev
ekskluderet af resultaterne.

2.3 Generel vurdering af nedbrydningsforsag

Der var i projektopleegget udtrykt gnske om at vurdere
spredningen pa nedbrydningstiden i jord under hensyntagen til
de eksterne miljgfaktorers indflydelse pa de observerede
variationer. Herunder var det gnsket at belyse variationens
sammenhang med de faktorer, der kan influere pa
nedbrydningen:

e jordtypen

 jordens biologiske aktivitet
 adaptering til pesticidet
 jordens vandindhold
 pesticidets koncentration

* temperatur

. pH

| dette projekt er der gennemgaet de undersggelser, som ligger
til grund for Miljgstyrelsens godkendelse af de 12 udvalgte
pesticider, og som behandler nedbrydning i jord af disse stoffer.
For de 12 udvalgte pesticider foreligger der tilsammen 152
undersggelser af nedbrydningen. Disse undersggelser
omhandler i alt 604 enkelte forsgg. Resultaterne af de 427
forsag er afrapporteret som DTso-veerdier.

En samlet oversigt over de studier, hvor nedbrydeligheden er
afrapporteret er, praesenteret i Bilag 1. En samlet fortegnelse
over studierne (rapporterne) findes i litteraturlisten (Afsnit 2.6).
Nar der bruges udtrykkene rapport, studie eller undersggelse
daekker det over det samme, nemlig alt hvad der er inkluderet i
een rapport med samme titel. Hver enkelt rapport kan sa omtale
en lang raekke forsgg, som i tabellen har faet hver sin linje og i
det falgende betegnes som dataseet.

Bilaget er udarbejdet, saledes at det medtager de i de omtalte
studier vigtigste og almindeligst forekommende fysiske,
kemiske og biologiske parametre og i fa tilfeelde sprajte- eller
dyrkningsteknikker, nar det er ssmmenligninger af sadanne, der
har veeret udfert, samt resultaterne af nedbrydningsforsggene.

Der er i det gennemgaede materiale en stor variation i
forsggsbetingelser samt ligeledes stor variation i hvilke
jordparametre, der er malt, og hvordan resultatet er
afrapporteret. Nedenunder fremhaeves derfor en raekke
eksempler pa disse variationer.

Metode
22



Varierende forsggsbetingelser

Jordtyper klassificeres forskelligt
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Der er foretaget nedbrydningsforsag i
jordperfusionssystem, hvor jorden podes med slam,
fotonedbrydning i ikke-steril jord, fotonedbrydning i
steriliseret jord, nedbrydningsforsgg, hvor et enkelt pesticid
har vaeret blandet med en lang raekke andre, standardiserede
forsgg i udvalgte standardjorde, markforseg med varierende
forbehandlinger, laboratorieforsgg, hvor jorden har veeret
opslemmet i vand, forsgg hvor nedbrydningen har veeret fulgt
ved at **C marke pesticidmolekylet i forskellige dele samt
undersggelser af anaerob nedbrydning. Resultater fra forsag,
hvor der alene er set pa fotonedbrydningen, er ikke medtaget i
den samlede vurdering.

Starstedelen af undersggelserne er udfert ved lgbende at male
mangden af tilbageveerende pesticid og herudfra beregne
halveringstider. Helweg (1987), Rueppel et al. (1977), Rueppel
& Brightwell (1972), Torstensson (1983), Roeth et al. (?),
Jarczyk (1976, 1979, 1983) og Fihr & Mittelstadt (1978)
anvendte ““C-market pesticid og malte den totale
mineralisering til **CO, efter et antal dage. Hvor der i disse
forseg ogsa er malt rest af tilbageveerende pesticid, vil denne
maling, safremt der pa anden vis er skabt sikkerhed for at
nedbrydningen falger en 1. ordens kinetik, kunne anvendes til
at beregne halveringstider. Hvis det ikke er tilfaldet vil
resultaterne, hvor der kun foreligger data for CO, produktionen,
ikke blive medtaget i vurderingen.

Jordtypen

Naesten alle rapporter angiver en klassifikation i ler, silt
og sand, nogle ogsa opdelt i fin og grov silt og/eller fin og grov
sand. Klassifikationen er ikke foretaget efter det samme system.
| tabel 2.1 er der givet hovedinddelingen for de mest anvendte
systemer. Forskellen mellem disse jordklassifikationssystemer
er bl.a. i spargsmalet om adskillelsen af silt og sand. At der er
anvendt forskellige systemer betyder, at det kun er lerindholdet,
der med sikkerhed kan sammenlignes mellem undersggelserne.

Tabel 2.1

Klassifikation af jordmaterialer efter kornstarrelse som har
veeret anvendt i undersggelser. Internationalt og tidligere i
Danmark (ISSS), i USA (USDA) og DIN system, som anvendes i
Danmark i dag.

Classification of soil materials after grain sice used in surveys.
Internationally and previously in Denmark (ISSS), in the U.S.
(USDA) and DIN system, used in Denmark to-day.

ISSS USDA DIN

mm mm mm
Ler < 0,002 < 0,002 < 0,002
Silt 0,002-0,02 0,002-0,05 0,002-0,063
Sand 0,02-2 0,05-2 0,063-2




Humusmangde omregnes til organisk
(foc) kulstof

pH-veerdien har ikke veeret betragtet som
en vigtig faktor for pesticidnedbrydningen

I de studier, der omhandler laboratorieforsgg, er det sjeldent
angivet, hvilken dybde jorden er udtaget i. | de undersggelser,
hvor der er angivet en dybde, er den mellem 4 og 30 cm. Det er
naturligt at forestille sig, at jorden er udtaget i en del af
plgjelaget, men det er klart en mangel, at dette ikke er angivet.
Der vil ofte veere en forskel i antal og type af mikroorganismer
mellem dybder, som vil have en meget vaesentlig betydning for
nedbrydningshastigheden af pesticiderne. Hvis antal
mikroorganismer/biomassemangden ikke er malt, er det endnu
vigtigere at kende jorddybden.

I markforsgg, hvor der ofte undersgges en kombination af
nedbrydning og transport, er der generelt opgivet en jorddybde.
Der er dog her kun tale om, at pesticidet eventuelt har kunnet
findes i de starre dybder som et resultat af udvaskningen. Der
kan saledes ikke pa baggrund af det neerveerende materiale
udledes konklusioner om jorddybdens indflydelse pa
nedbrydningen.

Jordens indhold af organisk stof

Jordens indhold af organisk stof er bestemt i langt de fleste
undersggelser, kun for 57 datasat foreligger der ikke data.
Metoden, hvorefter denne parameter er bestemt, er sjaldent
angivet i forsggene. Nogle forsag (f.eks. fra BBA, Tyskland)
angiver indholdet af organisk kulstof (% f,), hvor der kan vare
tvivl om, hvorvidt det er organisk kulstof, der er bestemt. Det er
dog forudsat i vores behandling af forsggene fra BBA, at der er
tale om, at det er f,,, Som er opgivet.

I nogle forsgg er humusindholdet bestemt (f,m). Disse veerdier
er i nervearende rapport betragtet som synonyme med indholdet
af organisk stof, selvom der kan vare tvivl herom. En jord, som
indeholder nyere rester af afgrader, vil have en stor del
organisk stof, som endnu ikke er omdannet til humus. Dog vil
starre planterester nasten altid veere fjernet, idet der i de fleste
forseg foretages en sigtning af jorden.

Omregning fra organisk stof (humus) til organisk kulstof
antages almindeligvis at fglge sammenhangen:

f.. =0,58 Efom| |

pH-veerdien

De fleste bakterier har optimum ved pH 6-7 men kan tolerere et
pH omrade pa 4,5-9,0. pH-verdien i jord bestemmes enten i en
vandig opslemning, i en CaCl, oplagsning eller i en KCI
oplasning. Der er ikke i tabellen skelnet mellem de forskellige
typer af pH-vaerdimalinger, da det antages kun at veere relevant
at sammenligne forskelle i nedbrydningshastigheder indenfor
samme forsggsserie, hvor der altid vil veere brugt samme type
pH-veardi. pH-veerdien er i de fleste studier kun malt, som en
del af jordbeskrivelsen, og kun i enkelte tilfelde er
konstaterede forskelle i nedbrydningshastigheder forklaret ud
fra forskelle i pH-veerdier. Forsgg, hvor pH-veerdien som eneste
faktor er varieret, mens alle andre faktorer er holdt konstante, er
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Beskrivelsen af vandindholdet varierer

Kun fa undersggelser viser nedbrydningens
afhaengighed af vandindholdet
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kun udfart i eet tilfeelde (Schoen & Winterlin, 1987), hvor
atrazin vistes at nedbrydes hurtigere ved pH 4 end ved pH 7.2
0g 10 bade i steril og usteril jord. pH 4 er en ekstrem pH-veerdi,
som kun forekommer i skovjorde. Der kan ikke udledes nogen
generelle sammenhange mellem pH-vardi og
nedbrydningshastigheder af materialet.

Vandindhold

Jordens vandindhold og malingen af denne prioriteres naturligt
nok forskellig i de forskellige typer af undersggelser. | forsag,
hvor jorden opslemmes i vand (shake flask metabolism), er
jordens oprindelige vandindhold uden betydning.

Den vandholdende evne (Water Holding Capacity, WHC eller
Maximum moisture Holding Capacity, MHC) bestemmes
almindeligvis ved at lade jorden sta i en vandmeettet tragt i 24
timer og derefter lade vandet Igbe af ved hjelp af
gravitationskraefter. Den vandholdende evne beregnes herefter i
wiw%, i

nogle tilfeelde i g vand pr. 100 g ter jord, i andre tilfelde i g
vand pr. 100 g vad jord og endelig i enkelte tilfalde i vol %.
Nar der er anvendt w/w %, kan man ofte ikke ud af rapporten
lese, om den er bestemt i vad jord eller tar jord.

| laboratorieforsgg er der stor variation i, hvorvidt man har
foretrukket at inkubere med den vandmangde, der aktuelt var
til stede ved preveudtagning, ved en eller anden procent af den
vandholdende evne eller ved en % af eller hele
markkapaciteten. Nogle har ogsa lavet opslemninger, selvom
disse under ingen omstaendigheder vil ligne en naturlig
situation.

Kun fa undersagelser er beskrevet, hvor der er praesenteret en
systematisk undersggelse af vandindholdets indflydelse pa
nedbrydningshastigheden. Helweg (1987) viste, at med et
vandindhold pa op til 40 % markkapacitet var
nedbrydningshastigheden af MCPA vasentlig nedsat, mens den
fra 63 % markkap. til 234

% markkap. 1a pa samme niveau. Helweg (1987) definerede
markkapaciteten som 50 % af den vandholdende evne (50%
WHC), hvilket kan betragtes som geeldende for sandjord. For
phenmedipham var halveringstiden vasentlig leengere ved 58 %
WHC end ved 86 % WHC. Vacher & Fabre (1983) viste, at ved
25 % markkapacitet er nedbrydningen af atrazin langsommere
end ved 50 og 75%, og Roeth et al. (?) viste ogsa for atrazin, at
ved 40 % markkapacitet var nedbrydningen vasentlig
langsommere end ved 80 % markkapacitet.

Under naturlige omstaendigheder - specielt i lerjord - vil der
ofte kunne opsta betingelser, hvor jorden er “flooded”. Under
sadanne betingelser kunne der ogsa opsta iltfattige
(mikroaerofile) forhold, som i de fleste tilfeelde ville forsinke
nedbrydningen af pesticidet. Sadanne forsgg er kun udfert i to
af de naerveerende 152 studier.



Biomasse er sjeldent relateret til ned-
brydningshastighed

Luftterring og sigtning af jorden kan pa-
virke bestemmelser af nedbrydnings-
hastigheder

En sammenligning af forsggsresultater og forsggsbetingelser
under disse omstendigheder er sveer. Og den bliver umulig, nar
det ogsa tages i betragtning at maden, vandindholdet er bestemt
pa, varierer fra forsgg til forsag.

Mikrobiel biomasse

Det er kendt, at mikroorganismerne for langt de fleste
pesticiders vedkommende spiller en vasentlig rolle for
nedbrydningen. Dette er ogsa navnt i mange af
undersggelserne. Der er dog ofte vanskeligheder med at skabe
overensstemmelse mellem resultatet af forskellige metoder til
maling af mikrobiel

biomasse. Dette kunne veere arsagen til, at kun i et meget be
greenset antal af de gennemgaede forsgg er jordens biologiske
forhold beskrevet ved en angivelse af mg mikrobiel C/100 g
jord eller ved en angivelse af antal bakterier pr. g jord (Bilag
1.2).

Den mikrobielle biomasses maengde og sammensatning
varierer generelt men farst og fremmest med jorddybden. Der
er kun i eet ud af de naerveerende 152 studier malt biomasse og
nedbrydning i jord af stoffet atrazin i forskellige dybder (Roeth
et al., ?). Nedbrydningshastigheden er langsommere i de lavere
jorddybder, hvor biomassen er mindre. Dette ene forsgg er dog
ikke tilstraekkeligt til at uddrage generelle konklusioner.

Forbehandling

| laboratorieforsggene er der i de fleste tilfeelde foregaet en
sigtning af jorden (2 mm) og i nogle forsgg udover sigtningen
desuden en lufttgrring. En sigtning af jorden ger den mere
homogen at arbejde med i laboratorieforsgg, og afvigelserne
mellem gentagelser bliver derved mindre. Dette kan veere
relevant i mange nedbrydningsforsgg, hvor man, for at kunne
have kapacitet til at sammenligne nedbrydningshastigheder
under pavirkning af et stort antal faktorer, gnsker at reducere
variationen mellem gentagelserne.

Hvis man gnsker at undersgge nedbrydningen og netop belyse
dens store variation under naturlige omstaendigheder (best og
worst case), kan det anbefales, at undersggelsen foretages i
uforstyrrede jordprever, hvilket ogsa i sterre og starre grad er
tendensen i nyere forskningsresultater. | det naerveerende
materiale er der i nogle af laboratorieforsggene ikke beskrevet
nogen forbehandling, hvorfor man ma ga ud fra, at i disse
tilfeelde er der foretaget lufttarring og sigtning. Det har ikke i
noget forsgg vaeret understreget, at man bevidst har arbejdet
med uforstyrrede pragver, og der har heller ikke veeret foretaget
forsgg, hvor variationen i nedbrydningshastighed indenfor
eksakt den samme jordtype er beskrevet.

For markforsggenes vedkommende har der almindeligvis ikke
veeret foretaget nogen forbehandling af jorden inden sprgjtning,
som afviger fra normal landbrugspraksis, hvorfor
forbehandlingen oftest ikke er beskrevet. Markforsgg, hvor
tilbagevaerende pesticidmangder males et vist tidsrum efter
spragjtningen, vil give en stor variation i resultaterne, fordi der
26



Der kan ikke drages konklusioner om
nedbrydningstidens afhangighed af
temperaturen

er tale om naturlige prever. Desverre vil der ofte veere stor
usikkerhed pa evt. beregnede halveringstider, fordi pesticidets
forsvinden efter sprgjtning bade foregar via fordampning,
optagelse i plantemateriale, nedbrydning og udsivning.

Inkuberingstemperatur

I nogle af markforsggene er temperaturen ikke malt, idet disse
forsgg lgber over meget lang tid, og temperaturen har en
naturlig variation, dog burde gennemsnitstemperaturen samt
max. og min. temperaturen veere opgivet. | laboratorieforsggene
har det vaeret standard at angive inkubationstemperaturen. | ca.
en 1/3 af dataseettene er der ikke angivet temperatur.

For at temperaturens indflydelse pa nedbrydningshastigheden
af de enkelt stoffer skal kunne beregnes (f.eks. i form af en Qqo-
veerdi) skal der forefindes et vist antal forsgg, som
sammenligner nedbrydningshastigheden ved forskellige
temperaturer, hvor de gvrige faktorer, som kunne influere pa
nedbrydningshastigheden, holdes konstant. | det naervarende
materiale er sadanne forsgg lavet af Helweg (1987) og af Sattar
og Paasivirta (1980) for MCPA, af Forster (1991a, 1991b) for
phenmedipham, af Miller-Kaelert (1992) for propiconazol og
af Mudd et al. (1983) for isoproturon. Kun for atrazins
vedkommende, er der mere end eet forsgg, der undersgger
denne sammenhang, nemlig Vacher & Fabre (1983), Walker
(1978), Walker & Bond (1978) og Fihr & Mittelstadt (1978).
Der vil saledes for enkeltstaende jordtyper kunne beregnes en
Quo-veerdi.

Det er ikke ud fra det foreliggende materiale muligt at drage
nogen rimelig kvalitativ konklusion om nedbrydelighedens
afhaengighed af temperaturen. | vurderingen er der kun
medtaget resultater fra laboratorie forsgg, der er udfgrt mellem
10 og 25°C.

Aerob/anaerob

Alle forsggene er udfarte under aerobe forhold med undtagelse
af to undersggelser. Under naturlige omsteendigheder - specielt
i lerjord - vil der ofte kunne opsta betingelser, hvor jorden er
“flooded”. Under sadanne betingelser kunne der ogsa opsta
iltfattige (mikroaerofile) forhold, som i de fleste tilfelde ville
forsinke nedbrydningen af pesticidet. Sadanne forsgg er kun
udfart i to af de nervaerende 152 studier.

Pesticidkoncentration

For markforsgg er koncentrationer valgt ud fra normale
anvendelsesdoser af stofferne, nogle for direkte at simulere
normal anvendelse, andre bevidst et antal gange sterre end
normal anvendelsesdosis for at dokumentere, at stofferne vil
kunne nedbrydes ved et evt. overforbrug. Koncentrationerne
angivet i Ib/A (pounds per acre) eller kg/ha, som er nogenlunde
det samme (1 Ib/A = 1.12 kg/ha).

Kun forsgg udfert i koncentration > 50 pg/g | laboratorieforsggene er de opgivne koncentrationer i tabellen
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er medtaget

Beregningsmetoder for halveringstider
varierer

omregnet til pg/g for at lette sammenligningen. Da
nedbrydningskinetik og -hastighed kan vare afhaengig af
pesticidets initialkoncentration, vil nedbrydningsstudier, der er
udfart i hgje koncentrationer (> nogle fa pug/g), ikke kunne
ekstrapoleres til normalsituationen ved almindelig
landbrugsanvendelse. Derfor er der ikke medtaget resultater fra
forsgg, hvor koncentrationen har veeret over 50 pg/g.

Adaptering

Mechlorprop og MCPA er stoffer, der i litteraturen er kendte
som stoffer, der kan nedbrydes metabolisk, altsa hvor
mikroorganismerne kan adapteres til pesticidet. | disse tilfalde
er anvendelsen af 1. ordens kinetik til beskrivelse af stoffernes
nedbrydning klart en tilneermelse. Adapteringen er dog kun
bemarket i fa af forsggene. | de forsgg med andre stoffer, hvor
det er vist, at der ikke er tale om en 1. ordens nedbrydning, er
der ikke diskuteret, om der kunne veere tale om en adaptering.

Halveringstid, DTsg

En del af de gennemleste forsgg har, som beskrevet ovenfor
under de enkelte forsgg, forudsat en 1. ordens nedbrydning og
beregnet halveringstider herudfra, selvom det fremgar af
resultaterne, at der ikke er tale om en 1. ordens nedbrydning
(Akzo, 1978; Landis, 1986; Landis, 1988). Andre har brugt
pseudo 1. ordens kinetik (Smith, 1982; Schultz, 1992a, 1992b,
1992c¢, 1992d; Spare, 1991; Balu, 1987), empirisk 1% ordens
kinetik (Anon, 1990 ), ¥ ordens kinetik (Offizorz, 1990a,
1992a) eller power rate kinetik (Mudd et al., 1983) til at
beskrive nedbrydningen for at kunne afbilde en retlinet kurve til
aflaesning af halveringstider. Saledes beregnede halveringstider
er relevante og brugbare i de enkelte forseqg til
sammenligninger, men de kan ikke sammenholdes med
halveringstider fra andre forsgg, der er bestemt ud fra en 1.
ordens kinetik, medmindre ligningen for
nedbrydningskinetikken har kunnet Igses analytisk mht DTsy.

I nogle forsgg er halveringstiden aflaest pa kurven, hvor maeng
den af stof er afbildet som funktion af tiden ud for 50%.
(Mestdagh, 1979; Tena et al., 1982; Rapisarda & Scott, 1986).
Hvis der er tale om en 1. ordens nedbrydning kan
halveringstiden godt aflaeses saledes, idet den samme
halveringstid vil gzelde for efterfalgende afleesninger. Nar der
ikke er tale om 1. ordens nedbrydning, er nedbrydningstiden for
de forste 50% meget anderledes en nedbrydningstiden for de
neeste 50%.

Hos Feyerabend (1991) er nedbrydningen af phenmedipham
beskrevet med to-compartments eller tre-compartments 1.
ordens kinetik. Halveringstiderne er aflaest pa kurven ved 50%,
hvor de, hvis de blev aflaest som forskellen mellem 50 og 25%,
ville vaere meget forskellige. Der er beregnet halveringstider pa
baggrund af den estimerede hastighedskonstant k for de enkelt
compartments, og det er antaget, at der hvor to-
compartmentsmodellen dominerer, er der tale om henholdsvis
aerob og anaerob nedbrydning. Efterfglgende er der modelleret
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kun over den anaerobe del af forsgget, og denne viser sig sa
0gsa at besta af flere compartments. Det forekommer ikke
korrekt at betragte de to compartments som aerobt henholdsvis
anaerobt pa denne baggrund. Snarere kunne der vere tale om,
at der foregar en nedbrydning i flere forskellige fysiske
compartments i jorden. Dog uanset hvilken teori der ligger bag
flercompartmentsmodellen, sa kan man ikke ud fra denne
beregne halveringstider for stoffet.

Forster (1991a, 1991b) og Brehm (1983) konstaterer ogsa en to-
compartments 1. ordens kinetik for phenmedipham. Moede
(1990, 1991) konstaterer, at der er tale om fler-compartments
kinetik for phenmedipham men afleeser dog halveringstiden
efter en 1. ordens lineer regression.

2.4 Variation pa DT

I bilag 1 er der vist en oversigt over alle nedbrydningsstudierne.
Resultaterne fra de forsgg, hvor nedbrydning er malt ved
dannelse af CO, er ikke medtaget i den samlede vurdering, idet
der kun er foretaget en vurdering af spredningen pa DTs
veerdierne. | tabel 2.2 er der givet gennemsnit og medianveerdier
for de DTx, veerdier vi har fundet acceptable. | bilag 1 er der
vist en oversigt over alle nedbrydningsstudierne. DTz, veerdier
er ikke medtaget i det beregnede gennemsnit, hvis det er
vurderet, at forsggsbetingelserne har veeret meget atypiske,
f.eks. meget hgje koncentration af stof eller urealistiske
temperaturer for danske forhold. Der er kun medtaget
resultater, hvor koncentrationen af aktivt stof har veere mindre
end 50 pg/g, og temperaturen har veaeret mellem 10 og 25°C.

| forbindelse med ansggning om godkendelse, stilles krav om at
nedbrydeligheden undersgges i mindst i 3 forskellige jordtyper
under laboratorieforhold. Kun hvis halveringstiden under disse
forhold er over 60 dagn ved 20°C eller over 90 dggn ved 10°C
skal der udfares feltforseg. Godkendelsesproceduren stiller i
gvrigt en raekke krav til nedbrydelighed af metabolitter, som
dog ikke er relevante i denne sammenhang, hvor kun DT
veerdier er taget i betragtning.

Datagrundlaget er meget varierende for disse 12 udvalgte
stoffer. Der er mellem 1 og 62 enkeltveerdier pr. stof. De
stoffer, hvor der foreligger 10 eller flere bestemmelser af DTsy,
kan opdeles i to grupper efter den relative spredning (RSD),
dels stoffer hvor den relative spredning er omkring 50%, og
stoffer hvor den relative spredning er i starrelsen 70-110%.



Tabel 2.2

Halveringstider, DTs, for de udvalgte pesticider. Antal gennemgaede
undersggelser (N). Antal datasaet (n). Gennemsnitlige DTso-vaerdier
(Gen., dage), den relative standardspredning (RSD, %) samt median-,
minimums- og maksimumsveerdier. Samt data fra Linders et al. (1994).

Half-life values, DTx, for the selected pesticides. Number of
examined surveys (N). Number of data files (n). Average DT,
values (Av., days) the relative standard deviation (RSD, %)

as well as median-, minimum- and maximum values.

And data from Linders et al. (1994).

Miljgstyrelsen Linders et al.
N n Gen RSD Medi Min Max Medi. Min Max
dage % dage

Atrazin 5 27 58 79 37 20 225 50 38 62
Bentazon 3 3 50 41 52 29 70 48 19 77
Diuron 1 1 90 90

Glyphosat 3 28 18 44 16 3 36 38 18 66
Isoproturon 4 36 16 48 18 4 40

MCPA 2 62 14 36 13 11 50 15 6 24
Mechlorprop 6 10 16 82 12 5 50 11 6 14
Metamitron 5 23 14 80 16 5 43 30 20 40
Metsulfuron methyl 2 15 81 112 45 1 315 31 27 34
Phenmedipham 6 38 39 70 34 10 140

Propiconazol 8 36 112 95 71 14 430 96 67 125
Triasulfuron 5 24 40 81 28 3 122

| det folgende er der knyttet kommentarer til resultaterne for de
enkelte stoffer.

Atrazin

Der foreligger 5 undersggelser med i alt 29 dataszt for
nedbrydningen af atrazin, hvor resultaterne er angivet som DT
veerdier. Der er dog valgt at se bort fra en enkeltveerdi pa 630
dage, som opfattes som outlier. Alle resultaterne stammer fra
laboratorieforsgg. De er udfert under forskellige temperatur (4-
25°C) og varierende fugtighed. Der er en rimelig korrelation
mellem DTs, 0g temperaturen. De i tabel 2.2 anforte data
omfatter kun forsgg udfart mellem 10-25°C. Baseret pa
resultater, der er bestemt mellem 20 og 25°C, fas en
gennemsnitlig DTso pa 30 dage (n = 16 og RSD 21%). Det skal
bemaerkes, at disse resultater altovervejende stammer fra 2
undersggelser. Betydningen af fugtigheden er vanskelig at
vurdere, da vandindholdet er angivet meget forskelligt.

Bentazon

Der foreligger i alt 3 dataseet for DTs, for bentazon, de stammer
fra 3 undersggelser. DTs, varierer fra 29 til 70 dage. Alle tre
undersggelser er udfgrt som laboratorieforsgg.

Diuron

Der foreligger et datasaet for DTs, for dette stof fra et
markforsgg. Der foreligger i alt 5 undersggelser af stoffet i
Miljgstyrelsens godkendelse materiale bestaende af 13
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enkeltforsgg. Det er kun det ene af disse, der er afrapporteret
som DTx.

Glyphosat

I 3 undersggelser er der for 28 enkeltforsgg beregnet en DTs-
veerdi. Disse varierer fra 3 til 36 dage. Alle er udfert som
markforsgg, hvorfor det ikke umiddelbart er muligt at vurdere
betydningen af temperaturen eller fugtigheden.

Isoproturon

Der foreligger 4 undersggelser med i alt 36 dataseet.
Variationen er fra 4 til 40 dag pa DTs. De 12 datasaet stammer
fra 3 laboratorieundersggelser, hvor de to er udfert ved 20 °C,
mens der ikke er angivet temperatur for det sidste. De gvrige 24
data stammer fra et markforsgg. Der er ikke forskel mellem
resultaterne fra laboratorie- og markforsgg, gennemsnittet er
henholdsvis 14 (RSD 82%) og 17 dage (RSD 29 %).

MCPA

Der foreligger resultater fra 2 laboratorieundersggelser med i
alt 62 dataseet, der kunne accepteres. Alle forsgg er udfert
mellem 20-25°C. De 60 dataszt stammer fra den ene
undersggelser, i denne undersggelse er DTso bestemt til 13 dage
+ 1 dag. Denne undersggelse omfatter 3 jorder og en reekke
forskellige kombination med andre pesticider. | den anden
undersggelse varierer DT, fra 23 til 50 dage.

Mechlorprop

I 8 undersggelser er DTs, bestemt under acceptable forhold.
Der foreligge i alt 10 dataseet. Det er valgt at se bort fra en
enkelt veerdi pa 381 dage, idet denne opfattes som en outlier. 4
af de foreliggende veerdier stammer fra feltforseg. For en raekke
af de gvrige er det ikke preecist angivet, hvordan dataene er
fremkommet. En vurdering af betydningen af temperatur eller
fugtighed er ikke mulig pa grund af fa og mangelfulde
information.

Metamitron

Halveringstiden er bestemt i 5 laboratorieundersggelser ved 20-
25°C. Der er i alt 23 datasat. DTx, varierer fra 1 til 43 dage.
Der er markant forskel mellem de enkelte undersggelser. Den
gennemsnitlige DTso-veerdi i den ene undersggelse er 2 dage
(0,8-3 dage, RSD 62%) (Stefes, 1992), mens gennemsnittet i 4
andre er 19 dage (8-43 dage, RSD 45%).

Metsulfuron methyl

Der foreligger 2 undersggelser af nedbrydningen af dette stof,
hvor resultaterne er angivet som DTso. Den ene undersggelse er
udfart i veeksthus, her er DTso bestemt i 10 dage i 3 forsgg. Den
anden undersggelse omfatter 12 forskellige markforsgg. DTso
varierer mellem 30 og 315 dage. Der er tale om forsgg udfart



ved forars- savel som efterarsanvendelse. Herudover er der en
undersggelse, som har bestemt DTs, til 14-28 dage ved et
markforsgg, disse resultater er ikke medtaget i den samlede
vurdering, idet vi ikke kender de egentlige veerdier.

Phenmedipham

Der foreligger 6 undersggelser, der tilsammen daekker over 38
delforsgg, savel laboratorie- som markforsgg. DTs, varierer fra
6 til 140 dage. Der er ingen signifikant forskel mellem de
resultater, der stammer fra laboratorieforsgg i forhold til
markforsgg.

Propiconazol

DTx er bestemt i 8 undersggelser, som omfatter 39 delforsgg.
Der er tale om bade laboratorie- og markforsgg. DTse-veerdien
varierer fra 14 til 430 dage. Der er ingen signifikant forskel
mellem DT, bestemt ved laboratorie- og markforsgg. DTs
over 400 dage er fundet ved savel laboratorie- som i
markforsgg.

Triasulfuron

Der foreligger 4 undersggelser med i alt 24 delforsgg, hvor der
er afrapporteret DTso. Der er tale om 2 laboratorieforsgg og 2
markforsgg. DTx, varierer fra 3 til 122 dage. DT, vaerdierne,
der er bestemt ved markforsggene, er signifikant lavere end
resultaterne fra laboratorieforsggene, gennemsnittet af DTs er
25 dage (RSD 88%) bestemt i markforsgg, mens det er 72 dage
(RSD 40%) bestemt i laboratorieforsggene. Det er ikke muligt
ud fra de foreliggende oplysninger at give en begrundelse for
denne forskel.

2.5 Sammenfattende vurdering af variationen pa DTs

Angivelse af en statistisk variation pa DTs, veerdien for de
udvalgte 12 pesticider baseret pa det materiale, der ligger til
grund for Miljgstyrelsens godkendelse, vurderes at veere
beheftet med betydelig usikkerhed.

Data grundlaget for to af de udvalgte stoffer ma betegnes som
spinkelt. For diuron, hvor der til godkendelsen har veeret
indrapporteret forsag med maling af *CO.-dannelse, foreligger
der kun en enkelt verdi for DTso, mens der for bentazon
foreligger 3 veerdier, hvor nedbrydeligheden er bestemt angivet
som DTx.

For de gvrige 10 stoffer er der mellem 10 og 62 veerdier. Disse
data stammer fra savel laboratorieforsgg som markforsgg. Det
ma forventes at man ville opna mere homogene datasat, hvis
man begransede sig til kun at medtage resultater fra f.eks.
laboratorieforsgg. Dette ville dog betyde, at der ikke foreligger
anvendelige resultater for 3 af de udvalgte stoffer; diuron,
glyphosat og metsulfuron.

Ved gennemgangen af dataene for de enkelte stoffer, er der kun
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Den relative spredning pa DT, for 11
stoffer varierer fra 36 til 112%

Der anvendes medianverdier til
vurderingen
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medtaget data fra undersggelser, som er udfert under forhold,
der er repraesentative for Danmark. | enkelte tilfeelde er det
valgt at udelukke vardier, idet de har fremstaet som
urealistiske. Det drejer sig om 2-3 dataset. Baseret pa dette
data materiale er der beregnet en gennemsnitlig DT, for de 11
stoffer. Den relative spredning er for disse stoffer mellem 36 og
112%.

I hvor hgj grad denne spredning alene er begrundet i en reel
variation i nedbrydningshastigheden, er det ikke muligt at
vurdere inden for dette projekts rammer. En del af spredningen
ma tilskrives forskellige forsggsbetingelser. For flere af
stofferne ses det, at der er en vaesentlig mindre spredning inden
for den enkelte undersggelse i forhold til mellem de forskellige
undersggelser.

For at minimere betydningen af enkelte ekstremveerdier, der
stadig er i de enkelte datasat, vil der i den videre vurdering
blive anvendt medianveaerdierne for DTs. For 4 af stofferne
(atrazin, metsulfuron, propiconazol og triasulfuron) er
medianveardierne vaesentligt lavere end det aritmetiske
gennemsnit mellem

55 og 70%. Ud fra medianvardierne kan de 11 pesticider op
deles i 3 grupper. En gruppe hvor medianvardien for DTs, er
12-18 dage (glyphosat, isoproturon, MCPA, mechlorprop og
metamitron) og en gruppe hvor medianvardien af DTgo er i
starrelsen 28-52 dage (atrazin, bentazon, metsulfuron methyl,
phenmedipham og triasulfuron), mens DT, for propiconazol er
72 dage. En sadan opdeling er dog behaftet med betydelig
usikkerhed illustreret ved, at minimumsverdien for DTsq for
disse 11 stoffer er mellem 1 og 17 og maksimumsvardien
ligger mellem 50-430 dage.

Ud fra det foreliggende data materiale har det ikke vaeret muligt
at vurdere betydningen af jordtype, indhold af organisk kulstof,
pH, vandindhold og mikrobiel aktivitet, idet variationen i DTx

har vaeret for stor i forhold til antallet af de foreliggende data.
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Sorptionen af organiske stoffer til jord-
matricen er en kompleks proces

3 Vurdering af variation |
fordelingskoefficienter
I‘<0C

Bo Lindhardt og Walter Brusch

3.1 Introduktion

Sorption beskriver den proces, hvorved kemikalier bindes til
den faste jordmatrice. Sorption er en af de styrende processer
for den hastighed, hvormed kemikalier transporteres ned
gennem den umattede jordzone. Da transporten af ikke flygtige
kemikalier primert foregar som oplgst stof i porevandet, vil
sorptionen af det enkelte stof til den faste jordmatrice forsinke
udvaskning af stoffet og i visse tilfaelde helt forhindre
udvaskning. Sorptionen af organiske stoffer til jordmatricen er
en kompleks proces, der er styret af forskellige typer
interaktion mellem stoffet og jordmatricen. De to vigtigste
processer, der er ansvarlige for sorptionen, er dels, at stofferne
treenger ind i det organiske stof, der naturligt findes i jord, og
dels at de bliver

bundet til mineraloverfladen ved elektrostatiske kreefter som
van der Walls og dipol-dipol kreefter. Disse to
sorptionsmekanismer er generelle og vil veere styrende for alle
typer stoffer og jordmatricer. For ioniserede stoffer gaelder
0gsa, at disse kan tiltraekkes af ladede partikler i jorden.
Endelige vil der for enkelte stoffer kunne ske en egentlig
kemisk reaktion med reaktive grupper i jorden. Disse
mekanismer vil veere aktive samtidigt, hvilke processer, der vil
dominere, afhaenger af det enkelte stof og af den udvalgte
jordmatrice. Sorption er en fellesbetegnelse for alle disse
processer. Sorption daekke over savel adsorption til en
overflade som absorption ind i en matrix.

Sorption er for de fleste stoffer en reversibel ligevaegtsproces.
Hastigheden hvormed der indstiller sig ligeveegt mellem oplast
stof og sorberet stof varierer for de enkelte stoffer og de
forskellige jordtyper. Beskrivelsen og forstaelsen af
sorptionskinetik er stadig meget mangelfuld.
Desorptionshastigheden kan for visse kombinationer af stof og
jord veere betydelig langsommere end sorptionshastigheden.

Sorptionen beskrives ofte ved en simpel ligevagtsreaktion
mellem koncentrationen af stof sorberet til den faste matrice Cs
(mg/kg) og koncentrationen i vandfasen C,, (mg/l). Flere
empiriske udtryk eksisterer til at beskrive denne sammenhang,
den mest almindelige er Freundlich-isotermen eller en simpel
linezer isoterm. Freundlich-isotermen har fglgende form:
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Sorptionskoefficient defineres som

Der undersgges flere forskellige naturlige
47

C,=KT!

hvor K betegnes som Freundlich-konstanten, og n er en kon-
stant, der beskriver isotermens "ikke-linearitet”. | en raekke

publikationer er denne potens udtrykt som 1/n i stedet for n.

Hvis n er lig 1 vil isotermen vare lineer. Inden for et begraenset
koncentrationsinterval er sorptionsisotermen linezr specielt ved
lave koncentrationer.

Under antagelse af at sorptionsisotermen er linezer for det
enkelte stof til en given jord, kan der beregnes en
sorptionskoefficient:

Sorptionskoefficienten Ky varierer betydeligt fra jord til jord
for de enkelte stoffer. For ikke-polare stoffer har mange
undersggelser vist, at der er en linezer sammenhang mellem
sorptionskoefficienten og jordens indhold af organisk stof. Ud
fra sorptionskoefficienten kan der beregnes en
fordelingskoefficient mellem organisk kulstof og vand K.:

K
Koc =—d

fOC

foc er fraktionen af organisk kulstof. Denne relation forventes at
veere geldende for jorde med mere end 0,1 % organisk kulstof.
Der kan veere en betydelig forskel mellem Kq.-veerdier bestemt i
forskellige undersggelser. En del af variationen ma tilskrives, at
der er anvendt forskellig forsggs- og analyseteknik. Nar der ses
bort fra disse forskelle, ma det forventes, at der vil vaere en
variation pa K, fra jord til jord i starrelsen + en faktor 2
(Schwarzenbach et al., 1993).

3.2 Procedure til bestemmelse af Ko

Et af elementerne i godkendelsesproceduren for pesticider er, at
der gennemfares en undersggelse af sorption/desorptionen.
Disse undersggelser udfares oftest efter forskrift udgivet af
OECD nr.106: “Adsorption/desorption using a batch
equilibrium method”.

| forskriften beskrives en bacthmetode til bestemmelse af
sorption/desorptionen, hvor et givent volumen vand med kendt
koncentration af stoffet tilseettes til en kendt mangde lufttarret
jord. Denne blanding rystes indtil ligeveegt, hvorefter
koncentrationen i vandfasen males. Ud fra forskellen mellem
start- og ligevaegtskoncentration i vandfasen beregnes
sorptionen.

Der undersgges flere forskellige naturlige jorde taget fra A-



jorde taget fra A-horisonten

| vurderingen af K, indgar i alt
142 dataset

horisonten Idet det er erkendt, at sorptionen kan variere
betydeligt mellem forskellige jordtyper, angiver forskriften, at
der undersgges flere forskellige naturlige jorde taget fra A-
horisonten. Forskriften beskriver 7 forskellige “jordtyper”, der
bar indga i undersggelsen. Disse jorde skal veere forskellige
med hensyn til pH, indhold af organisk kulstof og ler.

Det anbefales, at der anvendes en 0,01 M CacCl, oplgsning, og
at koncentrationen af teststoffer er 5 mg/l eller halvdelen af
oplaseligheden for stoffer med lavere oplaselighed. Forsggene
bar udfares ved 20 til 25°C.

Sorptionstudiet skal forlgbe over en tilstraekkelig tidsperiode,
saledes at der nar at indstille sig ligeveegt mellem den oplgste
og sorberede fraktion. Disse undersggelser strekker sig oftest
op til 72 timer. Det forventes, at ligevaegten indstiller sig efter
24 til 48 timer.

For stoffer, der har en signifikant sorption, skal der udfares
forsgg med mindst 5 forskellige koncentrationer, der bgr deekke
2 dekader.

3.3 Generel vurdering af sorptionsforsgg

| dette projekt er der for de udvalgte pesticider gennemgaet det
materiale, som indgar i Miljgstyrelsens godkendelse af
stofferne, som omhandler sorption. Herudover er der inddraget
en reekke publicerede undersggelser, som var forfatterne
bekendt. Der er ikke foretaget nogen egentlig litteratursegning
for sorptionsdata for de udvalgte stoffer. De medtagne
undersggelser er inddraget for dels at ggre datamaterialet
bredere og dels for at vurdere repraesentativiteten af de data, der
indgar i godkendelsesmaterialet. | godkendelsesmaterialet er
der for visse stoffer data fra TLC (tyndtlagschromatografi) til
beskrivelse af sorptionsegenskaberne. Sadanne data er ikke
medtaget, idet resultaterne ikke er til at omregne til
fordelingskoefficienter.

Antallet af undersagelser i Miljgstyrelsens godkendelsesmateri-
ale, hvor der er bestemt sorptionskoefficienter, er mellem 1 og
4 undersggelser for disse 12 stoffer. For 7 af stofferne
foreligger der kun en enkelt undersggelse pr. stof. Herudover er
der inddraget 8 andre publicerede undersggelser, alle med
undtagelse af een enkelt er publiceret i internationale
tidsskrifter, den sidste er en rapport udarbejdet for
Miljgstyrelsen. | bilag 2 er der givet en oversigt over de
relevante data fra den gennemgaede undersggelser.

| forbindelse med godkendelsesordningen stilles der krav om, at
der foreligger undersggelser af sorptionen til 3-4 forskellige
jordtyper.

I den fglgende vurdering indgar i alt 142 dataset, hvoraf de 76
henfarer til Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale. Med et
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Freundlich konstanter er omregnet til
sorptionskoefficienter nar 0,7<n<1,1
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dataset forstas i det falgende sorptionsresultater for ét stof i én
jord. Dette resultat kan enten veere parameterveerdierne for en
isoterm, der er baseret pa bestemmelse ved flere
koncentrationer, eller veere sorptionskoefficienten bestemt for
et enkelt koncentrationsniveau. Felles for alle undersggelser
er, at de er udfgrt som batch forsgg. Der er ofte taget
udgangspunkt i OECD forskriften, med diverse modifikationer.

Kvaliteten af undersggelserne er meget svingende, og ikke alle
relevante oplysninger har varet tilgeengelige. Flertallet af
undersggelserne har et meget begreenset antal data, hvilket
giver sig udslag i, at den statistiske behandling af dataene
generelt er mangelfuld, f.eks. udferes der ofte kun
enkeltbestemmelse for en given kombination af stof,
koncentration og jord. Flertallet af forsggene straekker sig over
24-48 timer. | hovedparten af undersggelserne fremseettes der
udsagn om, at det er undersggt, om den anvendte
forsggsperiode er tilstraekkelig til, at der indstiller sig ligeveegt
mellem den oplgste og sorberede fraktion. Generelt er der ikke
medtaget data for de undersggelser, der skulle dokumentere
disse udsagn. | fa undersggelser er der fundet, at der ikke var
opnaet ligeveegt for sorptionen inden for forsggsperioden pa 72
timer (Waring, 1992; Gerritse, 1996).

Der foreligger data for de anvendte jordes tekstur opdelt pa:
sand, silt og ler i alle undersggelserne, med undtagelse af 3. |
ca. 2/3 af de dataseet, der stammer fra Miljastyrelsens
godkendelsesmateriale, er der tale om jorde med et betydeligt
indhold af silt eller ler (summen af disse to fraktioner er starre
end 40 %). Et sa hgjt indhold af silt og ler vurderes ikke at vere
repraesentativt for danske jorde. Kjglholdt (1997) argumenterer
for, at 3 jorde, der har et indhold af silt og ler pa mindre end
40%, skulle veere repraesentative for danske landbrugsjorde.

Jordenes indhold af organisk stof er enten opgivet som indhold
af organisk kulstof (f,) eller organisk stof (f,m). | de tilfalde,
hvor der kun foreligger data for jordens indhold af organisk
stof, er det omregnet til organisk kulstof under antagelse af, at
indholdet af kulstof i dette er 58%.

Med undtagelse af 2 undersggelser foreligger der data for pH.
Hovedparten af undersggelserne er udfert ved pH mellem 5 og
8. | det gennemgaede materiale fra Miljgstyrelsen foreligger der
ikke data til at vurdere effekten af pH pa sorptionen af de
enkelte stoffer.

I 2/3 af de undersggelser, der indgar i Miljastyrelsens materiale
(53 dataszt), konkluderes det, at sorptionens
koncentrationsafhaengighed kan beskrives ved Freundlich-
isoterm, i de gvrige undersggelser er der afrapporteret en Kg-
eller Ko-veaerdi. | GUS-indekset indgar sorptionskoefficienten
Koc. For at omregne de foreliggende Freundlich-konstanter til
Koc-veerdi, kraeves det, at isotermerne er tilneermelsesvis
lineaere. Linders et al. (1994), der har sammenstillet data for
243 pesticider herunder Ko, har kun omregnet Freundlich-
konstanter fra de undersggelser, hvor potensen ligger mellem



0,7 og 1,1. Vi finder det rimeligt at anvende et sadant kriterie.
Ved at anvende dette kriterie vil 13 af de 53 datasat, hvor
sorptionen er udtrykt ved hjalp af Freundlich-isotermen, ikke
blive medtaget i den samlede vurdering af GUS-indekset, fordi
n-veerdien falder uden for dette interval. For de gvrige 40
dataseet er der beregnet en fordelingskoefficient K. Disse Kqc-
veerdier vil veaere gyldige i de tilfelde, hvor den vandige
koncentration af stoffet er omkring 1 mg/I. | figur 3.1 er vist
isotermen for et modelstof, hvor Freundlich-konstanten er sat til
2 og med 3 forskellige potenser n: 0,7, 1 og 1,1. Det ses, at
disse 3 isotermer skarer hinanden for koncentrationen 1 mg/I,
hvilket er givet af selve Freundlich-isotermen.

12 T Cs (mg/kg)
10T -7
8T .
= n:o0,70 o
61 n:1,00 -
......... n 1110 ) e .-
.t ) ~ - -
2t
s Cw (mg/l)
0 : : : : |
0 1 2 3 4 5
Figur 3.1

Sorptionsisotermen for et modelstof, hvor Freundlich-
konstanten er sat til 2 (I/kg)™ og med 3 forskellige potenser n:
0,7,1091,1.

The sorption isotherm for a model ingredient in which the
Freundlich-constant is set to 2 (I/kg) )™ and with 3 different
powers n:0,7, 1 and 1.1.

I de undersggelser, som er medtaget i denne vurdering, og som
ikke indgar i Miljastyrelsens godkendelsesmateriale, har der
veeret anvendt den samme undersggelsesmetode og de samme
jordtyper som i de undersggelser, der indgar i Miljgstyrelsens
materiale. | enkelte af undersggelserne er der inddraget jord fra
dybereliggende horisonter.
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3.4 Spredningen pa fordelingskoefficienten

Vurderingen af spredningen pa Ko er baseret pa alle de data,
der er indsamlet, se bilag 2. | tabel 3.1 er der vist en
sammenfatning i form af beregnede gennemsnit og
medianverdier for fordelingskoefficienten K, for de enkelte
stoffer.

En vurdering af spredningen pa de bestemte
fordelingskoefficienter for de 12 udvalgte stoffer vil ikke kunne
gennemfares pa et stringent statistisk grundlag, idet der for 7 af
stofferne foreligger sa fa data, at det ikke er muligt at vurdere,
om disse er normalfordelte eller log-normalfordelt. For de
gvrige 5 stoffer, hvor der er mellem 9 og 15 dataseet pr. stof,
vurderes det, at dataene hverken er normal- eller log-
normalfordelt. Trods disse forbehold er der i tabel 3.1. beregnet
gennemsnit og den relative spredning (RSD), som kun skal
opfattes som en indikation af variationen pa
fordelingskoefficienten K.

Tabel 3.1

Fordelingskoefficienter mellem organisk kulstof og vand Koc
for de udvalgte pesticider. Antal gennemgaede undersggelser
(N1), heraf undersggelser der indgar i Miljgstyrelsens
materiale (N2). Antal dataseet (n). Gennemsnitlige Koc-
veerdier (Gen) og den relative standardspredning(RSD), samt
median- minimum- og maksimumveerdier. Samt data fra
Linders et al.1994, bemzrk at de her er angivet som K,

0g ikke som hos Linders som Kqp

The balance coefficients between organic carbon and water
Ko for the chosen pesticides. Number of examined surveys
(N1 hence surveys which form part of the material from the
Environmental Protection Agency (N2). Number of data
files (n). Average K, -values (Avc.) and the relative
STANDARDSPREDNING (RSD) as well as medina-,
minimu- and maximum values. And data from Linders

et al. 1994. Please note that they are stated as K, and

not like Linders as Kq.

Miljgstyrelsen Linders et al
N1 N2 n Koc

Gen (RSD)  Medi (Min-Max) Medi (Min-Max)

I/kg (%) I/kg
Atrazin 6 3 23 585 (174) 177 (55-4040) 119 (48-190)
Bentazon 3 3 5 49 (147) 13 (5-176) 1(0-3)
Diuron 3 4 9 506 (73) 321 (139-1242) 394 (248.2-541)
Glyphosat 3 1 10 11323(153) 3414 (160-50688) 11118 (2040-23120)
Isoproturon 3 1 15 123 (67) 85 (50-356)
MCPA 1 1 3 54 (9) 52 (50-59) 49 (37-61)
Mechlorprop 2 1 7 31 (31) 29 (20-44)



Metamitron
Metsulfuron methyl
Phenmedipham
Propiconazol
Triasulfuron
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233 (99) 207 (17-700) 170 (83-257)

56 (9) 56 (53-60) 48 (20-85)
772 (31) 725 (469-1075)
952 (54) 688 (386-1813)
9 (17) 9 (7-11)

Sorptionen til jordmatricen er ikke alene
domineret af interkation mellem stofferne
og jordens indhold af organisk stof

Resultaterne for de 12 udvalgte stoffer kan inddeles i 3 grupper
med hensyn til den relative spredning (RSD) pa
fordelingskoefficienten. Der er 5 stoffer, hvor den relative
spredning er mindre end 50%: MCPA, mechlorprop,
metsulfuron methyl, phenmedipham og triasulfuron. For disse
stoffer foreligger der en enkelt undersggelse pr. stof med
undtagelse af mechlorprop, hvor der foreligge to undersggelser.
Antallet af undersggte jorde er mellem 4 og 7 for disse 5
stoffer. For andre 4 stoffer er spredningen mellem 50 og 100%,
det er diuron, isoproturon, metamitron og propiconazol. Der
foreligger 2-3 undersggelser med i alt mellem 9 og 15 dataseet
for disse stoffer. For bentazon er spredningen pa K, 132% og
for glyphosat er den 124%, for begge stoffer foreligger der 3
undersggelser med henholdsvis 5 og 10 datasat. Den relative
spredning pa K,.-vaerdierne for atrazin er 174% , der er
medtaget 6 undersggelser med 23 dataseet for dette stof. Den
relative spredning for K, for de udvalgte stoffer ser ud til at
stige jo flere undersggelser, der inddrages i vurderingen.

En mulig forklaring pa den betydelige variation i fordelingsko-
efficienterne kan veere, at sorptionen til jordmatricen ikke alene
er domineret af interaktion mellem stofferne og jordens indhold
af organisk stof, men at jordens indhold af ler og oxider har en
signifikant betydning for en raekke af pesticiderne, der
indeholder forskellige mere eller mindre polere grupper. Der
fas ikke nogen signifikant reduktion i den relative spredning pa
fordelingskoefficienterne for disse 12 stoffer som helhed ved
kun at medtage resultater fra jorde med et indhold af organisk
kulstof pa mellem 0,5 og 3 % og med et lerindhold pa mindre
en 20%. Ved at reducere data settet til sadanne jorde, der skal
veere mere typiske for danske forhold, bliver den relative
spredning for atrazin halveret, mens den relative spredning for
diuron stiger med ca. 50%. Men det er vigtigt at understrege, at
selv for ikke-polere stoffer, hvor sorptionen forventes at veere
domineret af interaktionen til jordens organiske stof, ma der
forventes en betydelig variation i fordelingskoefficienterne
mellem forskellige jorde, op til en faktor 10 mellem minimum-
og maksimumveerdier (Lindhardt, 1994), denne forskel er bl.a.
begrundet i forskel i strukturen af det organiske stof i jorden.

| det folgende er resultaterne for de enkelte stoffer
kommenteret.

Atrazin

Spredningen pa K, for atrazin er baseret pa 6 undersggelser,
hvoraf de 3 findes i Miljgstyrelsens materiale. K, varierer fra
55 til 4040 I/kg. En narmere gennemgang af dataene for
atrazin peger ikke pa, at enkelte eller flere dataset bar
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Fordelingskoefficienter for atrazin er
koncentrationsafhaengige
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udelades. Der er en tendens til, at hver undersggelse bestemmer
Ko pa hver sit niveau. Den relative spredning inden for hver
undersggelse er mindre end 45 %. Resultaterne fra to af
undersggelserne (Gerrites et al., 1996 ; Wagner et al., 1995)
adskiller sig

markant fra de gvrige resultater. Wagner et al. (1989) har be
stemt K, for atrazin til mellem 1500 og 4000 I/kg, og Gerrites
et al. (1996) bestemmer K, til mellem 350 og 830, mens de
gvrige undersggelser bestemmer K til mellem 55 og 340 I/kg.
Et feellestreek ved de to undersggelser, der giver de starste Koc-
verdier, er, at de har bestemt sorptionen ved relativt lavere
koncentrationer (0,05-1 mg/l i vaeske fasen) end de gvrige
undersggelser (0,2-10 mg/l), hvilket kunne indikere, at
fordelingskoefficienter for atrazin er markant
koncentrationsafhaengige. 2 ud af de 5 isotermer, som Wagner
et al. (1995) har bestemt, har n-vaerdier mindre end 0,7.
Derudover har disse to undersggelser anvendt jorde med
relativt lavt indhold af organisk stof. Om dette ogsa pavirker
resultaterne er ikke til at afgere. De foreliggende data for
sorptionen af atrazin viser ikke nogen systematisk relation
mellem jordens indhold af organisk kulstof og K, hvilket tyder
pa, at sorptionen af atrazin er styret af andre jordparametre end
mangden af organisk stof.

En enkelt af undersggelserne (McGlamery and Slief, 1966) har
bestemt sorptionen som funktion af pH. Den viser, at K for
atrazin stiger med en faktor 2, nar pH sankes fra 8,0 til 3,9.
Den samme tendens kan afleeses af resultaterne hos Gerrites et
al. (1996), hvor den jord, der har en markant lavere pH (4,3)
end de gvrige 4 jorde (pH = 6,5), har en markant hgjere K.

Hvis vurderingen af spredningen pa Ko.-veerdien for atrazin
alene baseres pa de 3 undersggelser, som indgar i
Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale, vil der veere en relativ
spredning pa 90% for de 12 dataseet mod 174% for alle de
inddragede data.

Bentazon

Der foreligger 4 undersggelser af sorptionen af bentazon, hvor
de 3 indgar i Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale. En
undersggelse af sorptionen til sg og flodsedimenter er ikke
medtaget. Regenstein (1987) opgiver ikke nogen veerdi for
jordens indhold af organisk stof, hvorfor der ikke kan beregnes
en fordelingskoefficient ud fra denne undersggelse. | 2
undersggelser er sorptionen beskrevet ved Freundlich-
isotermen. Isotermerne afviger veesentligt fra at veere lineaere
for en reekke af disse jorde. Ved kun at estimere K, ud fra
dataszt, hvor n er mellem 0,7 og 1,1, bliver antallet af data
halveret, saledes at der kun foreligger 5 bestemmelser af K.
Fordelingskoefficienten for disse 5 jorde varierer fra 5 til 176
I/kg. Den hgjeste Ko.-veerdi er bestemt ved den laveste pH (4,3),
mens de gvrige 4 vaerdier er bestemt i pH-intervallet mellem
5,6-7,7. Bentazon har en pK, pa 3,2, hvorfor det ikke er
overraskende, at sorptionen vil stige for pH veerdier lavere end
5,0-5,5. OECD foreskriver, at der for stoffer, der vil ioniseres,



Sorptionen af diuron beskrives i alle
undersggelserne ved Freundlich-
isotermer

Sorptionen af glyphosat kan ikke beskrives
med en fordelingskoefficient mellem
organisk stof og vand (Ko )

skal udfares undersggelser ved varierende pH, saledes at
sorptionen bestemmes for savel den ikke ioniserede og den
ioniserede form af stoffet.

Diuron

Der foreligger 3 undersggelser af sorptionen af diuron, heraf er
den ene en svensk undersggelse, der belyser adsorption til
fyldmateriale under jernbanespor. De to er mangelfulde med
hensyn til information om tekstur, pH og koncentrationsinter-
valler, hvori forsggene er udfert. Sorptionen af diuron beskrives
i alle undersggelserne ved Freundlich-isotermer.
Fordelingskoefficienten er ikke beregnet for et enkelt af
datasettene, idet potensen n er stgrre end 1,1. Majka et al.
(1977) angiver fordelingskoefficienter, der er veesentligt hgjere
end de to andre undersggelser. Der er dog utilstreekkelig med
information til at vurdere, hvorfor der er en forskel. Den laveste
Koc-veerdi pa 139 I/kg kan muligvis veere begrundet i, at den
pageeldende jord har et meget hgjt indhold af organisk stof (f.
36 %).

Glyphosat

I Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale forela der kun en
reference, der beskrev sorptionen af glyphosat. | denne er
sorptionen bestemt ved en koncentration (5 mg/l), og
resultaterne er dermed afrapporteret som Kg-veerdier. Der er
undersggt 6 forskellige jorde. Ky -veerdien for disse jorde
varierer fra 5 til 811 I/kg. Omregnet til fordelingskoefficienter
Ko er det en variation fra 833 til 51.000 I/kg. Der foreligger
sorptionskoefficienter fra 3 andre undersggelser. Glass (1987)
og Piccolo et al. (1994) har begge bestemt
sorptionsegenskaberne over et koncentrationsinterval
henholdsvis mellem 20-70 mg/l og 50-300 mg/l. Der foreligger
7 dataseet for Freundslich-konstanten og n. Det er kun for to
jorde, at n er starre end 0,7 og hermed muligger en beregning af
fordelingskoefficienten K,.. Gerrites et al. (1996) har undersggt
sorptionen af glyphosat i koncentrationsintervallet 0,05-5 mg/I
pa 5 forskellige sandede jorde. Resultaterne er udelukkende
afrapporteret som K,c-veerdier. De varierer fra 8,5 til 50.000
I/kg. | denne undersggelse er sorptionen bestemt efter
henholdsvis 1 og 7 dage. De finder, at 24 timer ikke er
tilstreekkelig for at opna ligeveegt.

Sorptionen af glyphosat til jord afhaenger formodentlig
veaesentligst af jordens indhold af ler og oxider specielt
aluminium og

jernoxider og i mindre grad af jordens indhold af organisk stof.
| visse undersggelser ses der en negativ korrelation mellem
sorptionskoefficient og indholdet af organisk stof. I litteraturen
er der givet flere og til tider modstridende resultater for hvilke
lerfraktioner, der er mest betydende for sorptionen af glyphosat
(Gerrites et al., 1996). Dette sammen med de meget betydelige
variationer i de estimerede sorptionsparametre peger pa, at det
ikke vil veere meningsfuldt at beskrive sorptionen af glyphosat
ved anvendelse af en fordelingskoefficient mellem organisk
stof og vand (Koo).
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Isoproturon

Der foreligger 3 undersggelser af sorptionen af isoproturon,
hvoraf den ene indgar i Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale.
Ud fra disse undersggelser er der estimeret
fordelingskoefficienter mellem 50 og 352 I/kg. | de to
undersggelser er sorptionen kun bestemt ved én
vaeskekoncentration (5 mg/l). Sorptionen er bestemt inden for et
relativt snaevert pH interval mellem 5,2 og 7,2. Indholdet af
organisk stof i de undersggte jorde varierer mellem 0, 01 og 17
%, der er dog ikke nogen relation mellem de estimerede K-
veerdier og jordens indhold af organisk stof.

MCPA

Der foreligger kun fa data om egentlige sorptionsforsgg, een
undersggelse med tre danske jorde. De anvendte jorde er
relativt ens, variationen i pH (6,9-7,2) og f.c (2,4-3 %) er meget
begraenset. Pa basis af dette materiale er det ikke overraskende,
at der er en lille spredning pa de beregnede K,.-vardier.

Mechlorprop

For dette stof foreligger der 2 undersggelser, hvor der i alt er
undersggt sorptionen til 7 forskellige jorde. Der er en rimelig
variation i de anvendte jordtyper herunder i deres indhold af

organisk stof (0,5-3,5 %). Variationen i pH vurderes at veere

lille (5,7-7,6) for et stof med pKa veerdi pa 3,11.

Metamitron

Sorptionen af metamitron er bestemt i 3 undersggelser, der
omfatter 8 forskellige jorde. Fordelingskoefficienten varierer
fra 17 til 700 I/kg. Alene inden for den ene undersggelse
varierer fordelingskoefficienten mellem 33 og 242 I/kg. Det er
ikke umiddelbart muligt at forklare denne betydelige variation.

Metsulfuron methyl

Der foreligger en undersggelse, hvor der er undersagt
sorptionen til 4 jorde. Variationen i pH mellem disse jorde er
relativt begreenset (5,6-6,5) set i forhold til, hvor stor variation
der er i stoffets vandoplgselighed som funktion af pH.
Sorptionen er beskrevet ved en Freundlich-isoterm. Det er kun
for 2 af disse jorde, at potensen n har ligget mellem 0,7 og 1,1,
og det dermed har veeret muligt at estimere en
fordelingskoefficient.

Phenmedipham

Sorptionen er bestemt i to undersggelser, som i alt omfatter 5
forskellige jorde. Der er en rimelig variation mellem de
undersggte jorde. Der er relativ lille variation pa de estimerede
fordelingskoefficienter (463 til 1075 I/kg).

Propiconazol

Sorptionen er bestemt i to undersggelser med i alt 8 forskellige
jorde. Der er en rimelig variation mellem de undersggte jorde.

Der er relativt begraenset spredning pa disse data (434 til 1553

I/kg).

Triasulfuron



Usikkerhedsvurderingen af GUS-indekset

Der foreligger kun en undersggelse, som omfatter 5 jorde, hvor
den ene jord har et indhold af organisk kulstof pa 43 %, hvilket
ikke kan betegnes som repraesentativt. Baseret pa data for disse
5 jorde er der estimeret Kq.-veerdier mellem 7 og 11 I/kg. Lige
som for metsulfuron methyl er variationen i pH mellem disse
jorde relativt begreenset (6,5-7,3) set i forhold til, hvor stor
variation der er i stoffets vandoplgselighed som funktion af pH.

3.5 Sammenfattende vurdering af variationen pa Ko,

Ved en gennemgang af de undersggelser, der indgar i
Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale for de 12 udvalgte
pesticider, som beskriver sorptionen suppleret med 8 andre
undersggelser, er det vanskeligt at give et Klart billede af
variationen i fordelingskoefficienten mellem organisk stof og
vand K. Kvaliteten og omfanget af datagrundlaget for det
enkelt stof varierer meget.

For et af stofferne glyphosat vurderes det, at det ikke vil vaere
meningsfuldt at beskrive sorption ved en fordelingskoefficient
mellem organisk stof og vand, idet sorptionen af dette stof kun i
mindre grad er kontrolleret af jordens indhold af organisk stof.
Sorptionen er formodentligt styret af andre faktorer, sasom
mangden af ler og indholdet af oxider. Ud fra den molekylere
struktur af stoffet er det ikke overraskende, at dette stof
adskiller sig fra de gvrige pesticider, der er medtaget i denne
undersggelse.

Flertallet af undersggelser peger pa at sorptionskoefficienterne
er afhaengige af koncentrationen, hvorfor de estimerede
fordelingskoefficienter kun vil vaere gyldige inden for et
begranset koncentrationsinterval.

De beregnede gennemsnitlige K,c-veerdier med tilhgrende
spredning vurderes ikke at veere statistisk gyldige, idet det
bagvedliggende datamateriale hverken er normal- eller log-
normalfordelt for de stoffer, hvor det har vaeret muligt at
vurdere fordelingen i datasattende. Det har ikke veeret muligt at
pege pa ekstreme veerdier for enkelte stoffer, saledes at
datasettene blev mere homogene, og at det dermed bliver
muligt at beregne meningsfulde gennemsnit og spredning.

En mulig forklaring pa den betydelige variation i
fordelingskoefficienterne kan veere, at sorptionen til
jordmatricen ikke alene er domineret af interaktion mellem
stofferne og jordens indhold af organisk stof, men at jordens
indhold af ler og oxider har en signifikant betydning for en
reekke af pesticiderne, der indeholder forskellige mere eller
mindre polare grupper. Der fas ikke nogen signifikant
reduktion i den relative spredning pa fordelingskoefficienterne
for disse 12 stoffer som helhed, ved kun at medtage resultater
fra jorde, der skulle veere typiske for Danmark.

Der er derfor i det videre arbejde anvendt de estimerede
medianverdier, idet disse i mindre grad vil vare pavirkede af
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gennemfgres med minimums- og
maksimumsvardier
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ekstreme veaerdier, og usikkerhedsvurderingen af GUS-indekset
gennemfgres med minimums- og maksimumsverdier.
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4 Rangordningen af
pesticiderne efter deres
potentielle mobilitet

Bo Lindhardt, Walter Briisch og Rossana Bossi

4.1 Indledning

| det fglgende er de 12 udvalgte pesticider rangordnet ud fra et
beregnet GUS-indeks baseret pa de indsamlede DTs, 0g Koc
veerdier. For at vurdere “gyldigheden” af den herved
fremkomne rangordning af stofferne efter deres potentielle
mobilitet, er der sammenlignet data fra lysimeterforsgg og fra
moniteringsdata af ungt grundvand og overfladevand. Data fra
sgjleforsgg er ikke medtaget i denne vurdering, idet det kun
afspejler sorptions-egenskabernes betydning for
udvaskeligheden.

4.2 Beregninger af GUS-indeks

Gennemgangen af de foreliggende data for de udvalgte
pesticiders halveringstid DTs, 0g fordelingskoefficienter Ko
viste, at datasattene for disse to parametre er meget
inhomogene, og at der er en betydelig spredning pa dataene for
de enkelte stoffer. Det er vurderet, at det ikke er statistisk
rimeligt at beregne et gennemsnit og standardafvigelse pa disse
parameter. Det er derfor valgt at beregne GUS-indeks ved
anvendelse af medianverdierne, idet medianveerdierne ikke i
samme grad som det aritmetiske gennemsnit er pavirkede af
ekstremveerdierne. Spredningen pa disse parametre er angivet
ved de minimums- og maksimumsvardier, som er indsamlet. |
tabel 4.1 er der beregnet et GUS-indeks for stofferne ud fra
medianvardierne. Udover at beregne et GUS-indeks baseret pa
medianveerdierne (GUS.q) er der beregnet indeks-veerdier for
ekstreme situationer. Dels GUS,,, hvor der er anvendt min.
DTso 0g max. Ko, det vil sige en situation, hvor stoffet skulle
veere meget lidt mobilt og dels GUS.., hvor der er anvendt
max DTso 0g min Ky, der skulle beskrive den mest mobile
situation.

Ud fra GUS-veaerdierne vil pesticiderne kunne opdeles i de 3
grupper (Gustafson, 1989) :

<18 . |, Ikke sandsynlig udvaskelig (improbable leacher)
1,8-2,8 : M, Mulig udvaskelig (transition compound)

>28 . S, Sandsynlig udvaskelig (probable leacher)

Der er ikke beregnet nogen indeks-vardi for glyphosat, idet det
ikke vil veere meningsfuldt at estimere en K,.-veerdi for dette



stof, da sorptionen er styret af andre faktorer end jordens
indhold af organisk stof.
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Tabel 4.1

Estimerede GUS-veerdier ud fra medianvaerdier for
DTs 0g Ko, 0g minimums GUS-veerdier (min DTs 0g
max K,c) maksimums GUS-vardier (max DTsy 0g min
Koc). Resultaterne er dels givet som numeriske veerdier
0g som GUS-indeks. S: sandsynlig udvaskelig, M:
mulig udvaskelig og I: ikke sandsynlig udvaskelig.

Estimated GUS-values based on median values for
DTso and Kqc,and minimum GUS-values (min. DTsg
and max. Kq,) maximum values (max. DTsy and

min. K,). The results are given as numerical values
and as GUS index. S: Probable leacher. M: Transition
compound and I: Improbable leacher.

DTso  Koe GUS
Medi Median Numerisk Indeks
an
dage I/kg Median Min Max Median Min-Max
Bentazon 52 13 4,94 2,56 6,13 S M-S
Triasulfuron 28 9 4,39 1,41 6,52 S I-S
Metsulfuron 45 56 3,72 2,22 5,69 S M-S
methyl
Diuron 90 321 2,92 S -
Atrazin 37 177 2,75 0,51 5,32 M I-S
Mechlorprop 12 29 2,74 1,54 4,59 M I-S
Isoproturon 18 85 2,61 0,82 3,68 M I-S
MCPA 13 52 2,55 2,32 391 M M-S
Propiconazol 71 688 2,15 0,85 3,72 M I-S
Metamitron 16 207 2,02 -0,26 4,52 M I-S
Phenmedipham 34 725 1,75 0,74 2,85 I I-S
Glyphosat 16
GUS g angiver, at 4 af de her vurderede pesticider kan
betegnes som “sandsynlig udvaskelig”. Det er bentazon,
triasulfuron, metsulfuron methyl, og diuron, mens 6 af
pesticiderne ma betegnes som “mulig udvaskelig”. Det er
atrazin, mechlorprop, isoproturon, MCPA, propiconazol og
metamitron. Phenmedipham angives som “ ikke sandsynlig
udvaskelig”.
Samtlige 11 stoffer for ekstreme De beregnede GUSi, 0g GUSax Viser, at samtlige 11 stoffer
kombinationer af nedbrydningsforhold og  for ekstreme kombinationer af nedbrydningsforhold og sorpti-
sorptionsforhold ma vurderes at vaere onsforhold ma vurderes at veere “sandsynlig udvaskelig”, og at
’sandsynlig udvaskelige™ de 8 ud af de 11 pesticider under andre forhold ma vurderes at

veere “ikke sandsynlig udvaskelig”, mens tre stoffer der under
“alle” forhold vil veere “mulig udvaskelig” eller “sandsynlig
udvaskelige”, det er bentazon, metsulfuron methyl og MCPA.
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Mobiliteten af de 12 udvalgte pesticider
er rangordnet ud fra lysimeterstudier

Den relative udvaskning af aktivt stof

4.3 Rangordning af pesticider ud fra lysimeterforsgg

Lysimeterforsgg er en af de fa teknikker, som er til radighed for
en vurdering af om et pesticid er mobilt i de gverste jordlag,
hvor der bade er inkluderet nedbrydning og sorption. Et
lysimeterforseg er en undersggelse af mobiliteten af et stof i en
uforstyrret jordsgijle under sa realistiske betingelser som muligt.
Mobiliteten males ved at fglge koncentrationen af stoffet i det
draenvand, der forlader jordsgjlen. For at vurdere “robustheden”
af den rangordning, der er fremkommet ud fra de estimerede
GUS-vardier, er mobiliteten af de 12 udvalgte pesticider
forsggt rangordnet ud fra de informationer, der foreligger fra
lysimeterstudier i Miljgstyrelsens godkendelsesmateriale.

4.3.1 Forskrifter til lysimeterforsgg

Der foreligger ikke nogen international anerkendt forskrift for
gennemfarelse af lysimeterforsgg. Der eksisterer en tysk
forskrift (BBA, Richtlinien Teil IV, 4-3, 1990). Denne
foreskriver at lysimetrene har et areal p& 0,8 m? og at
jordsgjlerne er 130 cm dybe, og at der anvendes uforstyrrede
sgjler. Jordsgjlerne er placeret nedgravet, sa jordoverfladen er i
niveau med den omkringliggende jord. Det tilstreebes, at
topjorden behandles som normal landbrugsjord. Dosering af
pesticidet tilstreebes at forega pa samme tid af aret som normal
sprgjtning. Mangden, der doseres, kan veere den anbefalede
mangde og i andre tilfeelde den dobbelte for at vise
udvaskningen under ekstreme betingelser. Jordsgjlerne er
placeret under aben himmel. Det tilstraebes, at
infiltrationsmangden og raten svarer til en normalnedbar. |
visse forsgg kompensationsvandes der i tilfelde af ringere
nedber end normalt. Der udfgres normalt to parallel forseg pr.
kombination af jord og stof. Der anvendes fortrinsvis **C-
merkede stoffer, saledes at det er muligt at vurdere, om der
udvaskes nedbrydningsprodukter i betydelige maengder.
Udvaskningen fglges over 1 til 2 ar.

4.3.2 Foreliggende data fra lysimeterforsgg

I Miljastyrelsens godkendelsesmateriale for disse 12 stoffer er
der information fra lysimeterstudier for de 7 stoffer, se tabel
4.2. Det skal bemaerkes, at der ikke kraeves lysimeterstudier for
at godkende pesticider, der ikke vurderes som udvaskelige ud
fra sorptions- og sgjleforsag.

Antallet af lysimeterstudier, her forstaet kombinationen
af jord, klima og stof, hvorfra der foreligger information, er fra
1 til 12 studier pr. stof. En direkte sammenligning af de enkelte
studier er vanskelig pa grund af de mange variable, der ikke er
identiske mellem de forskellige forsgg. Mengden af stof, der er
doseret, kan variere fra 8 g til 10 kg a.i. pr. ha (kg aktivt stof pr.
ha), anvendelsestidspunktet varierer fra tidligt forar til sent
efterar, nedbgren varierer fra 550 mm til 1200 mm pr. ar, og der
er anvendt savel sandjorde som mere lerede jorde. Det er derfor
ofte
vanskeligt blot for det enkelte stof at vurdere forskellige lysi-
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efter det farste ar er sammenlignet meterstudier. En af de parametre, der ofte anvendes til at
vurdere stoffernes mobilitet, er den relative udvaskning. Det vil
sige den akkumulerede meengde stof der udvaskes over
forsggsperioden i forhold til den mangde, som er tilfort i
forsgget. | denne
Tabel 4.2
Den relative udvaskning af aktivstof fra lysimeterforsgg.
The relative leaching of active ingredient from lysimetre trials.

Jordtype  Tilsat Akk udvasket Periode Ref Bemarkninger
pesticid
kg % gen%
a.i./ha
Atrazin
Bentazon 15 0,03 2ar  Kordel, 1990
Bentazon Sandetler 0,6 0,00 10 mdr. Bergstrom & Jarvis, 1993
Bentazon Sandetler 0,6 0,02 10 mdr. Bergstrom & Jarvis, 1993
Bentazon Ler 0,6 0,01 10 mdr. Bergstrom & Jarvis, 1993
Bentazon Ler 0,6 0,07 10 mdr. Bergstrom & Jarvis, 1993
Bentazon Sand 0,6 0,12 11 mdr Bergstrom, 1991
Bentazon Sand 1,2 0,15 11 mdr Bergstrom, 1991
Bentazon Ler 0,6 0,00 11 mdr Bergstrom, 1991
Bentazon Ler 1,2 0,03 11 mdr Bergstrom, 1991
Bentazon Sandjord 1 < 1ar Miljgstyrelsen, 1995
Bentazon Sandjord 1 < 1ar Miljgstyrelsen, 1995
Bentazon Sandjord 1 < 0,04 1ar Miljgstyrelsen, 1995.
Diuron
Glyphosat
Isoproturon
MCPA Sand 2,0 <0,1 lar  Kubiak, 1991
Mechlorprop Sand 224 <01 lar  Kubiak, 1991
Mechlorprop Sand 21 lar  Helweg, 1996a K-salt, efterar
Mechlorprop Sand 0,2 lar  Helweg, 1996b Esterform, efterar
Metamitron Ler 7 0,10 188 dage Fihr, 1985
Metamitron Silt 5 0,21 160 dage Kubiak, 1986 Muligvis total udvaskning*
Metamitron Silt 5 0,27 160 dage Kubiak, 1986 Muligvis total udvaskning*
Metamitron Silt 5 0,04 160 dage Kubiak, 1986 Muligvis total udvaskning*
Metamitron Silt 10 0,07 160 dage Kubiak, 1986 Muligvis total udvaskning*
Metamitron Silt 10 0,02 0,12 160dage Kubiak, 1986 Muligvis total udvaskning*
Metsulfuron Sandet ler 0,004 < Aug-Dec Bergstrém,1990
methyl
Metsulfuron Sandetler 0,008 0,06 Aug-Dec Bergstrom,1990
methyl
Metsulfuron Leretsand 0,004 < Aug-Dec Bergstrom,1990
methyl
Metsulfuron Leretsand 0,008 < Aug-Dec Bergstrém,1990
methyl
Metsulfuron Ler 0,004 < Aug-Dec Bergstrém,1990
methyl
Metsulfuron Ler 0,008 0,02 0,01 Aug-Dec Bergstrom,1990
methyl
Phenmedipham
Propiconazole 2 665 dage Buttler, 1982a 10 gange anbefalet dosis
Propiconazole 2 575 dage Buttler, 1982b 10 gange anbefalet dosis
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Triasulfuron 0,0075 4,49

1ar  Mamouni & Burgener, A, Gennemsnit af 2, forars
1993 anvendelse, total
udvaskning, moderstof
udger kun en mindre
fraktion

*) Det er ikke muligt entydigt at afgare om indholdet af **C i perkolatet er metamitron eller metaboliter.

Metamitron ma betegnes som et af de mest
mobile stoffer ud fra data fra lysimeter-
studierne, mens det er et af de mindre
mobile ud fra GUS g

sammenligning er det tilstraebt at sammenligne den relative
udvaskning efter det forste ar, idet flertallet af forsgg kun
straekker sig over 10-12 mdr. Det er tilstraebt at angive
udvaskningen af det aktive stof. | en rekke af forsggene har det
ikke veere muligt at vurdere, om den opgivne meangde stof, der
er udvasket, er det aktive stof alene, eller i hvilket omfang der
ogsa er tale om metabolitter og/eller CO..

I alle de her refererede forsgg er pesticidet udspredt om foraret
med undtagelsen af to af forsagene med mechlorprop, hvor
stoffet er tilfart om efteraret. Disse to forsgg peger pa, at
efterarsanvendelse af saltformen af mechlorprop vil resultere i
en betydelig udvaskning, mens anvendelsen af esterformen vil
give en veesentlig reduktion i udvaskeligheden. I gennemgangen
af DTso 0g K, dataene var der alene data for saltformen,
hvorfor de angivne GUS indeks alene vil omhandle saltformen.

Resultaterne fra forsgget med triasulfuron viser, at stoffet
skulle vaere det mest udvaskelige ved forarsanvendelse, den
angivne udvaskningsprocent er en total udvaskning. Andelen af
det aktive stof i perkolatet fra forsggene er vanskelig at vurdere.
Det udger i starrelsen 10% af den samlede udvaskning, hvilket
stadig betyder, at dette stof er et af mest mobile af de her
omtalte stoffer.

Trods usikkerhederne pa tolkningen af data fra lysimetrene
indikerer resultaterne fra lysimeterforsggene for de 7 stoffer
fglgende rangordning for mobilitet:

Triasulfuron > metamitron > bentazon > metsulfuron methyl
>MCPA=mechlorprop.

Denne rangordning skal tages med forbehold som falge af de
meget varierende forsggsbetingelser, og der er kun vurderet
udvaskeligheden ved forarsanvendelse. Set i forhold til den
rangordning, der fremkom ud fra GUS,eq, er der en rimelig
overensstemmelse med undtagelsen af metamitron. Metamitron
ma ogsa betegnes som et af de mest mobile af de her
gennemgaede stoffer ud fra data fra lysimeterstudierne, mens
det er et af de mindre mobile ud fra GUSq. Der skal dog tages
forbehold overfor resultaterne fra lysimeterforsggene, idet det
ikke er entydigt, om den angivne udvaskning alene er aktivstof,
eller om det omfatter nedbrydningsprodukter.

Sammenligning af resultaterne fra lysimeterforsegene med den
rangordning der fremkommer ved GUS indekset er begraenset
af at der ikke indgar dosis i GUS indekset. Det vanskeligger
sammenligningen af de to sulfonylurea med de gvrige stoffer da
disse anvendes i meget mindre doser ( 50 til 100 gang mindre
pr. ha).
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4.4 Forekomst af pesticider i grundvand i Danmark,
udlandet og i overfladevand fra Fyn

De udvalgte pesticiders forekomst er belyst ved hjelp af tre
databaser, hvor en reekke udvidede analyseprogrammer i
Danmark, udlandet og i dansk overfladevand er samlet. De tre
baser indeholder oplysninger om pesticider og metabolitter, der
har vaeret anvendt eller som stadig anvendes i Danmark. |
baserne findes pa enkelt stof niveau oplysninger om
detektionsgreenser, antal analyser, antal fund og antal fund over
greensevardien for drikkevand. | to af baserne indgar bade
analyser af gammelt og ungt grundvand fra Danmark og
udlandet, mens den tredie indeholder data fra overfladevand fra
Fyns Amt og fra Kgbenhavns Vandforsyning.

Tabel 4.3

Antal analyser, fundprocent over detektionsgraensen (% f),

og fundprocent over graensevardien for drikkevand, 0,1 pg/l (%
0). Ungt og @ldre grundvand fra Danmark og udlandet samt
overfladevand fra Fyn.

Number of analyses, per cent findings above the limit of
dectection (%f), and per cent findings above the fixed limit for
drinking water, 0.1 1 pg/l (% o). Soil water from a recent and
elder date from Denmark and foreign countries as well as
surface water from Funen.

Danmark alle Danmark ungt  Fyn overfladevand Udenlandsk Udland alle
analyser grundvand ungt analyser
grundvand grundvand

Antal %f %o Antal %f %o Antal %f %o Antal %f Antal %f
Bentazon 666 16,8 1,2 377 20,7 2.1 84 16,7 6,0 87 6,9 11916 3,8
Atrazin 724 76 11 376 11,2 2,7 84 29,8 16,7 513 22,0 10686 16,2

2

Metamitron 455 53 0,0 295 6,1 0,0 84 00 0,0 63 0,0 619 2,3
MCPA 622 39 05 337 53 09 84 20,2 155 63 1,6 28110 0,7
Mechlorprop 621 29 0,0 336 2,7 0,0 84 31,0 25,0 87 4,6 21402 7,1
Diuron 106 1,9 09 0 - - 84 25,0 19,0 9 0,0 18118 34
Isoproturon 533 19 0.2 335 30 0,6 84 7,1 6,0 0 - 28725 93
Phenmedipham 43 0,0 0,0 0 - - 84 00 00 9 0,0 88 9,1
Propiconazol 83 0,0 00 40 0,0 0,0 84 36 24 63 0,0 507 0,0
Glyphosat 0 - - 0 - - 0 - - 0 - 2175 0,2*
Metsulfuron 0o - - 0o - - 84 0,0 0,0 0 - 0o -
methyl
Triasulfuron 0 - - 0 - - 0 - - 0 - 0 -

*) Der er tale om 2 fund, hvor det ikke kan afvises, at der er fundet glyphosat. For yderlige oplysninger
se: GEUS notat 05-va-97-02, d. 15.04.1997, Notat til Miljgstyrlesen vedr.fund af glyphosat (Round Up)
i tysk grundvand.

Fra Kgbenhavns VVandforsyning foreligger oplysninger om,
hvilke stoffer der er fundet, og om disse overskrider
graensevardien.



4.4.1 Fund i grundvand og overfladevand

Det samlede antal af analyser, fund og fund over
graenseveardien for grundvand for de udvalgte pesticider er vist
i tabel 4.3. Det fremgar, at f.eks. atrazin er analyseret 724 gange
i udvidede analyseprogrammer i Danmark, ud af disse 724
analyser repraesenterer 376 ungt grundvand, hvilket vil sige
vandprgver udtaget fra gravede brgnde, grundvand udtaget fra
hgjtliggende grundvandsfiltre i Landovervagningsoplandene
(LOOP) eller fra overfladenaere boringer.

Analysedata fra vandveerkernes rutinemaessige kontrol af
ravand og fra Det Nationale Grundvandsovervagningsprogram
(GRUMO) er ikke medtaget. Dels fordi de fleste analyser
repraesenterer gammelt grundvand og dels for ikke at tegne et
forkert billede af de tre stoffer, (atrazin, MCPA og
mechlorprop), der indgar i
grundvandsovervagningsprogrammet i forhold til de gvrige
stoffer, som kun er analyseret i amternes og vandvearkernes
udvidede analyseprogrammer.

Tilsvarende er de udenlandske undersggelser opdelt i
henholdsvis analyser der stammer fra ungt grundvand og i
analyser fra alle analyseprogrammer. Det er ofte vanskeligt at
bedgmme det udenlandske datamateriale, og om de undersggte
boringer er terreennere. Der er derfor kun medtaget analyser,
hvor der er stor sikkerhed for, at analyseprogrammerne
moniterer ungt grundvand fra enten gravede brgnde eller korte
boringer.

Af tabel 4.3 fremgatr, at der ikke foreligger analysedata for
triasulfuron, og at metsulfuron methyl kun er analyseret fa
gange i overfladevand, mens glyphosat kun er analyseret i
gammelt grundvand i udlandet, (Tyskland). Phenmedipham og
diuron er ikke analyseret i ungt dansk grundvand og kun fa
gange i udenlandsk grundvand. Datagrundlaget for vurdering af
stoffernes tilstedeverelse i ungt dansk grundvand ma derfor
bedgmmes som svagt for 5 af de udvalgte stoffer, mens der for
de resterende 6 stoffer foreligger ca. 300-400 analyser. De
udenlandske analysedata stammer isar fra USA, Tyskland og
Sverige og omfatter langt flere analyser for de enkelte stoffer,
dog foreligger der ingen data for metsulfuron methyl og
triasulfuron, mens phenmedipham kun er analyseret fa gange.

4.4.2 Rangordning og forbrugsmenstre
| tabel 4.4 er de udvalgte pesticider rangordnet efter
fundhyppighed for alle fund sterre end detektionsgraensen og
dels rangordnet for fund stgrre end greenseveardien for
drikkevand (= 0,1 pg/l). Rangordningen er foretaget pa
grundlag af forekomsten af de enkelte stoffer malt i procent
fund ud af det samlede antal analyserede boringer/analyser,
samt fundprocent malt som antallet af overskridelser af
greensevardien pa 0,1 pg/l.
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Fglgende rangordning fremgar for de to kolonner for Danmark,
tabel 4.4, hvor de udvalgte stoffer er neevnt efter faldende
mobilitet:

Bentazon > atrazin > metamitron > MCPA > mechlorprop
> diuron > isoproturon

Vurderes fund = 0,1 pg/l, tabel 4.4 er bentazon og atrazin stadig
de hyppigst malte, dog er bentazon det naest hyppigst malte i
ungt grundvand. Metamitron og mechlorprop er ikke malt over
greensevardien. Isoproturon findes mindst hyppigt i bade ungt
og gammelt dansk grundvand i koncentrationer 20,1 pg/I.

Rangordnes udenlandske fund af pesticider findes et markant
anderledes menster, nar alle fund vurderes, tabel 4.4. F.eks. er
isoproturons mobilitet veesentligt sterre end bentazons, ogsa nar
de numeriske procenter vurderes. Det danske forbrug af
isoproturon har dog veeret stigende gennem brugsperioden, og
pavirkningsgraden af det unge danske grundvand kan derfor
maske forventes at stige i fremtiden. De udenlandske
moniteringsprogrammer er ofte darligt beskrevet med hensyn til
boringstyper og preveudtagningsdybder. Derfor er de fleste
undersggelser frasorteret, nar grundvand, der med sikkerhed er
ungt/yngre, skal vurderes. Datamaterialet, der omhandler ungt
grundvand, domineres af mindre analyseprogrammer fra den
sydlige del af Sverige, hvor overfladenzrt grundvand er
screenet for mere end 80 forskellige pesticider og metabolitter
med detektionsgraenser, der varierer mellem 0,1 -1 ug/l. Atrazin
rangordnes her som mest mobilt, mens bentazon falder pa en 2.
plads. Som mest afvigende fra de danske analyseprogrammer
falder diuron pa en tredie plads, hvilket formodentlig skyldes
forskelle i lokale forbrugsmanstre.

Tabel 4.4

De udvalgte pesticiders mobilitet rangordnet ud fra
pesticidernes fundprocenter i danske og udenlandske
undersggelser. - ingen data, tomt felt viser, at stoffet
ikke er fundet. >0,1ug - mobilitet rangordnet efter
stoffernes fundprocenter for fund >0,1 ug/l.

The mobility of the chosen pesticides ranked from per cent
findings of the pesticides in Danish and foreign surveys. — no
data, empty field shows that the compound has not been found.
>0.1 ug — mobility ranked from per cent findings of the
compounds >0.1 ug/l.

Danmark Danmark  Fyn  Danmark Danmark Fyn Udland  Udland
alle ungt overflade alle ungt overflade alle ungt
analyser grundv. vand analyser grundv. vand analyser grundv.
>0,01pg  =0,01pg =0,0lpug  >0,1pg  >0,1pg  =>0,1pg  mobilitet mobilitet
Bentazon 1 1 5 1 2 5 5 2
Atrazin 2 2 2 2 1 3 1 1
Metamitron 3 3 7
MCPA 4 4 4 4 3 4 8 4
Mechlorprop 5 6 1 1 4 3
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Diuron

Isoproturon
Phenmedipham
Propiconazol
Glyphosat
Metsulfuron methyl
Triasulfuron

6 5 4 6 2 -
- 3
7 7

Der er ikke nogen direkte sammenhang
mellen den rangordnede mobilitet af de
udvalgte stoffer og forbruget af enkelt-

stoffer

Forbrugsmanstret er vist for de udvalgte stoffer i tabel 4.5, hvor
det samlede forbrug for perioden 1956-1995 antages at
repraesentere perioden for dannelse af &ldre og ungt grundvand,
mens forbruget i perioden 1985-1994 formodentligt
repraesenterer dannelsesperioden for det unge/yngre grundvand.
Forbruget i 1994 er valgt som reprasentativt for
overfladevandet, da forbruget i 1995 var praeget af hamstring
p.g.a. &ndrede afgiftsregler.

Der er som forventeligt ikke nogen direkte sammenhang mel-
lem den rang-ordnede mobilitet af de udvalgte stoffer og for
bruget af enkeltstoffer. F.eks. er forbruget af bentazon veesent-
ligt lavere end forbruget af atrazin i de to navnte tidsperioder,
mens forbruget er starre i 1994. Dette afspejles ikke i
forekomsten i overfladevandet, der er dannet samme ar og aret
efter, hvor forbruget af atrazin nasten var ophgrt. Pa trods af
dette findes bentazon kun som det 5. hyppigste stof i
overfladevandet, mens atrazin findes som det naest hyppigste.
Dette kan tolkes som, at atrazin bindes til bl.a. rodzonejord for
senere over en lengere periode at frigives, eller at atrazin har
veeret anvendt i vandlgbenes oplande pa trods af
anvendelsesforbud.

Tabel 4.5

Forbruget af de udvalgte stoffer i perioden 1956-1995, 1985-
1994 og fra 1994. Forbruget i tons aktivt stof. Rangordning
efter forbruget i 1985-1994.

The comparison of the chosen compounds from 1956-1995,
1985-1994 and from 1994. The consumption in tons of active
ingredient. Ranking after consumption in 1985-1994.

1985-94 1956-95 1994 1985-94 1956-95 1994

Mechlorprop

Metamitron
Isoproturon
Phenmedipham
Propiconazol

Metsulfuron methyl
Triasulfuron

1 2 4 4.515 8.750 291
2 3 1 4.239 6.170 450
3 1 3 4.053 24229 294
4 4 5 3.836 5.605 245
5 5 2 1.539 2136 347
6 6 8 962 2.076 62
7 7 6 952 1.428 84
8 8 10 710 1313 0,7
9 9 7 613 836 69
10 10 9 196 405 23
11 11 11 6 7 0,7
12 12 12 0 0,3 0
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MCPA er fundet i ca. 4-5% af de undersggte boringer i &ldre
0g i ungt grundvand, Tabel 4.3. Dette er i modstrid med den
lille forekomst af MCPA i
grundvandsovervagningsprogrammet, hvor stoffet kun er fundet
i fa boringer. Stoffet er det mest anvendte af de udvalgte stoffer
i perioden 1956-1995, tabel 4.5, mens forbruget falder noget i
perioden 1985-1994. 1 1994 var forbruget pa 294 tons aktivt
stof. Den relativt hgje fundprocent i de udvidede
analyseprogrammer afspejler bedre end
grundvandsovervagningsprogrammet det store MCPA forbrug.

Der foreligger dog kun et meget begraenset analysemateriale
omhandlende pesticidindhold i vandlgb. Der er i Danmark kun
foretaget fa analyser af overfladevand, tabel 4.3. Fyns Amt har
undersggt vandlgb beliggende i omrader med forskellige
arealanvendelser, men med oplande domineret af lerede og
dreenede jordtyper. Pa grund af oplandenes karakter domineres
afstramningen i vandlgbene af ungt grundvand, der
transporteres til vandlgbene via dreen. Vandlgbsvandet
repraesenterer derfor delvist det yngste grundvand.
Overfladevandet er dog ogsa pavirket af en raekke andre
faktorer som f.eks. vinddrift, direkte udledning af forurenet
spildevand, sprgjtning af arealer teet ved aerne eller sprgjtning
direkte i vandlgbene.

Tabel 4.6

Fund af pesticider i overfladevand i Fyns Amt og i
undersggelser gennemfgrt af Kgbenhavns Vandforsyning. xf-
stof fundet, x-stof analyseret, men ikke fundet.

Findings of pesticides in surface water in the country of Funen
and in surveys carried out by the Cophenhagen Water Supply.
xf-ingredient found, x-ingredient analysed but not found.

Fyn overfladevand KBH. VF overfladevand

Atrazin xf xf
Bentazon xf xf
Diuron xf X
Glyphosat

Isoproturon xf xf
MCPA xf xf
Mechlorprop xf xf
Metamitron X X
Metsulfuron methyl X

Phenmedipham X X
Propiconazol xf X

Triasulfuron

De undersggte vandprgver er screenet for mellem 80 og 90
pesticider og metabolitter fra pesticider ofte med



detektionsgrenser pa 0,1-1 mikrogram for “mini”midlerne
(f.eks. metsulfuron methyl og triasulfuron) dog med en
detektionsgreense pa 0,01 pg/l. Af tabel 4.3 og 4.4 ses, at
overfladevandet afviger vasentligt fra det unge grundvand bade
i Danmark og i udlandet. F.eks. er mechlorprop det pesticid, der
findes i langt de fleste overfladevandpraver, hvilket stemmer
godt overens med den store anvendelse stoffet har haft ved
sprejtning af vinterafgrader i efter- og forarsperioden.
Omvendt peger den relativt lille hyppighed af mechlorprop i
kolonnen “ungt grundvand” i Danmark pa, at det “unge”
grundvand maske er &ldre end forventet, og at det &endrede
forbrugsmenster af phenoxysyrer, hvor mechlorprop blev det
dominerende pesticid efter gennemfarelsen af “grenne” marker
i midten af firserne, endnu ikke kan spores i grundvandet.

Tabel 4.6 viser forekomsten af pesticider i fynske vandlgb og
en sammenstilling af fund af pesticider i overfladevand fra Fyn
og i analyser af overfladevand gennemfart af Kebenhavns
Vandforsyning. Da der ikke foreligger oplysninger om antal af
fund eller antal udtagne vandprever fra Kgbenhavns
Vandforsyning, kan stofferne kun sammenholdes som “fundet”
eller “ikke fundet”.

4.5 Sammenfattende rangordning

| tabel 4.7 er rangordningen af de 11 udvalgte stoffer ud fra
deres GUS-indeks sammenholdt med den rangordning, der er
fundet ud fra resultaterne af lysimeterforsgg og fund i dansk
grundvand.

Tabel 4.7
Rangordningen af de udvalgte pesticider efter GUS-indeks,
lysimeterforsgg og danske grundvandsfund.

Ranking of the chosen pesticides after GUS index, lysimeter
trials and Danish soil water findings.

GUS-indeks Lysimeter Grundvand
forseg
Median ~ Min-Max
Bentazon S M-S 3 1
Triasulfuron S I-S 1 m.i
Metsulfuron methyl S M-S 4 m.i
Diuron S i.b. m.i 6
Atrazin M I-S m.i 2
Mechlorprop M I-S 5 5
Isoproturon M I-S m.i 7
MCPA M M-S 5 4
Propiconazol M I-S m.i m.i
Metamitron M I-S 2 3
Phenmedipham I I-S m.i m.i
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Glyphosat

i.b. i.b mi mi

ib.: Ikke beregnet, idet K, ikke kan bestemmes.
m.i.: Manglende information.
1-7: Hyppighed af fund, hvor 1 er “oftest fundet”

Rangordningen af de udvalgte pesticider
efter den registrerede forekomst i grund-
vand adskiller sig pa en rakke punkter fra
den rangordning, som fas ved anvendelse
af GUS,q indekset
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Det er kun for 4 af de udvalgte stoffer, at der foreligger data
bade fra lysimeterforsgg og dansk grundvand. For 3 af stofferne
foreligger der hverken data fra lysimeterforsgg eller
grundvandsanalyser. Dette begraensede datagrundlag
vanskeligger en egentlig vurdering.

Resultaterne fra lysimeterforsggene svarer rimeligt overens
med GUS s med undtagelse af metamitron, som ud fra dataene
fra lysimeterforsggene ma forventes at veere mere mobilt end
GUS g indikerer.

Rangordningen af de udvalgte pesticider efter den registrerede
forekomst i grundvand adskiller sig for et par af stofferne fra
den rangordning, som fas ved anvendelse af GUS g indekset.
Metamitron ma betegnes som relativt mere mobilt ud fra de
faktiske fund, end GUS,¢q Skulle forudsige, mens diuron skulle
veere relativt mindre mobilt. Forbrugsmgnstret for metamitron
kan ikke alene forklare denne forskel. For diuron kan det
begransede antal data for DTs, 0g det relativt lave forbrug
tilsammen vare en begrundelse for afvigelsen mellem de to
rangordninger for dette stof.

En sammestilling af den rangordning der fremkommer af GUS
indekset med data fra lysimeterforsgg og grundvandsfund skal
tages med det forbehold, at der ikke i GUS indekset indgar den
anvendte dosis eller de anvendte mangder.
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Datasettende for DTs 0g Ko Viser en
betydelig spredning pa dataene for de
enkelte stoffer

De er meget forskel pa hvilke processer,
der indgar, nar nedbrydeligheden er
undersggt

Jo flere undersggelser der inddrages, jo
starre spredning fas for K.

5 Konklusion

Bo Lindhardt, Inge S. Fomsgaard, Walter Briisch and Rossana
Bossi.

| dette projekt er gennemgaet det materiale, som indgar i Mil-
jostyrelsens godkendelse af 12 udvalgte pesticider, som om
handler nedbrydning i jord, DTso, 0g sorption til jorden, K,
for herudfra at vurdere spredningen pa disse to parametre.
Gennemgangen af de foreliggende data for de udvalgte
pesticiders halveringstid DTsq 0g fordelingskoefficient Ko
viste, at datasaettene for disse to parametre er meget
inhomogene, og at der er en betydelig spredning pa dataene for
de enkelte stoffer. Der er flere mulige arsager for denne
betydelige spredning. Den vasentligste grund er formodentlig,
at der er reel forskel i disse to parametre mellem de undersggte
jorde. En anden grund er, at de foreliggende undersggelser har
benyttet forskellige metoder og er af svingende kvalitet. En
tredje er, at reduktionen af de gennemfarte
undersggelsesresultater til en enkelt parameter pr. forsgg dvs.
enten en DTsp-veerdi eller en Ky.-veerdi i en

lang reekke undersggelser er behaftet med betydelig usikkerhed
og i visse tilfeelde fejlbehaeftet. F.eks. er det i flere tilfaelde dis-
kutabelt om de observerede nedbrydningsforlgb kan beskrives
ved en 1. ordens nedbrydning. Dernast er der meget forskel pa
hvilke processer, der indgar, nar nedbrydeligheden er
undersggt. | en reekke undersggelser deekker DTsp-veerdien kun
over selve den mikrobielle nedbrydning af stoffet, typisk i
laboratorieforsgg, mens der i andre undersggelser typisk i
markforsgg er medtaget fordampning, udvaskning, hydrolyse
og fotolyse under begrebet DTso. Sorptionen er i mange
undersggelser beskrevet som ikke-linegr, hvorfor de estimerede
Koc-veerdier kun vil veere sammenlignelige inden for et relativt
lille koncentrationsinterval.

I vurderingen af spredningen pa fordelingskoefficienterne er
der udover Miljgstyrelsens materiale inddraget en raekke
undersggelser, som er publiceret i tidsskrifter. Resultaterne fra
disse undersggelser adskiller sig ikke markant fra de resultater,
der er

i Miljgstyrelsens materiale. Der er en svag tendens til at jo flere
undersggelser der inddrages, jo starre spredning fas for K. Det
er vurderet, at det ikke vil vaere meningsfuldt at angive en Kqc-
veerdi for glyphosat, idet sorptionen af dette stof er styret af
andre jordparametre end jordens indhold af organisk stof.

Data settene er gennemgaet for ekstreme verdier. Det er
vurderet, at en afgreensning af datasattene, saledes at det kun
omfatter jorde der skulle vaere reprasentative for danske
forhold, dvs. jorde med et indhold af organisk stof pa mellem
0,5 0g 3% og et lerindhold mindre end 20 %, ikke giver en
betydende reduktion i spredningen pa disse to parametre.

76



Den rangordning, der fremkommer ved
anvendelse af GUSmed, skal tages med
meget kraftige forbehold

Det vil ikke veere rimeligt at anvende
GUS-indekset til en egentlig rangordning
af de undersggte stoffers mobilitet i jord

77

Det ma konkluderes, at det ikke pa det foreliggende grundlag er
muligt at angive en statistisk meningsfuld spredning. Det
anbefales at anvende medianveerdier og udtrykke spredningen
pa parametrene ved minimums- og maksimumsveerdier.

Med disse forbehold overfor DTso- 0g Kqc-vaerdierne er der
estimeret et GUS-indeks for de 11 pesticider baseret pa medi-
anvaerdierne af de indsamlede data. Ud fra GUS,¢q er de 10 af
de 11 udvalgte pesticider vurderet som “sandsynlig udvaskelig”
(probable leacher) eller “mulig udvaskelig” (transition
compound) og et enkelt som “ikke sandsynlig udvaskelig”
(improbable leacher). Vurderet ud fra GUS.x ma alle de 11
stoffer betragtes som “sandsynlig udvaskelige”, mens 7 af
stofferne ma betegnes som “ikke sandsynlig udvaskelige” ud
fra GUSyi,. Dette viser, at den rangordning, der fremkommer
ved anvendelse af GUSq, Skal tages med meget kraftige
forbehold.

Den heraf fremkomne rangordning er sammenstillet med data
fra lysimeterforsgg samt forekomst af de udvalgte stoffer i
dansk og udenlandsk grundvand. En direkte sammenligning er
vanskelig mellem disse tre metoder til rangordning. Blandt
andet fordi der ikke foreligger data for lysimeterforsgg og
grundvandsfund for en raekke stoffer. Rangordningen af
stoffernes mobilitet ud fra lysimeter og grundvandsdata
underbygger i store linier den rangordning, der fremkommer
ved anvendelse af GUSq, der er dog en raekke forskelle, f.eks.
vurderes metamitrons mobilitet relativt lavt ud fra GUS eq i
forhold til de to andre metoder. En egentlig sammenstilling er
0gsa begranset af, at GUS-indekset bl.a. ikke inkluderer den
anvendte dosis, som indgar i lysimeterforsgg eller de anvendte
mangder som ma forventes at blive reflekteret i fundhyppighed
i grundvandet.

Samlet set vurderes det ud fra de gennemgaede data at det ikke
vil veere rimeligt at anvende GUS-indekset til en egentlig rang-
ordning af disse stoffers mobilitet i jord, idet antallet af data er
meget begranset sammenholdt med den betydelige spredning
der er pa disse to parametre. Endvidere medtager GUS-indekset
ikke dosis og andre anvendelsesmassige perspektiver.
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Bilag 1.1/Annex 1.1

I den fglgende tabel er der gengivet data for hver enkelt undersggelse.
Tabellen indeholder falgende:

In the following table, data are shown for each survey.

The table contains the following:

Stof/compound
Sand

Silt
Ler/loam

fOC

me

pH
Forbehandling/
preparation
Inkub. t/
incub.temp.
Vandindhold/
water content

C

DTs
DTs,0ut
CO;
Dage/days

Rest/the rest

Ref./Ref.

Navn pa stoffet/Name of the compound.

Jordprgvens indhold af sand, %/The content of sand in
the soil sample, %.

Jordprgvens indhold af silt, %/ The content of silt in the
soil sample, %

Jordprgvens indhold af ler, %/ The content of loam in
the soil sample, %.

Jordpravens indhold af organisk kulstof, %/The content
of organic carbon in the soil sample, %.

Jordpravens indhold af organisk stof, %/The content of
organic matter in the soil sample, %.

Inkubationstemperatur, °C/ Incubation temperature, °C.

Vandindhold under forsggsperioden/Water content
during the trial period.

Startkoncentrationen/ Initial concentration.
Halveringstiden/Half-life time.

Halveringstider, der er ikke er medtaget i den samlede
vurdering/Half-life time not included in the total as-
sessment.

Meangden af stof omdannet til CO,, %/The amount of
compound converted into CO, (Carbon dioxide), %
Antal dage CO,-udviklingen er fulgt/Number of days the
CO,-development has been followed.

Restindhold af maerket stof, %/ The residue of labelled
compound, %.

Litteraturhenvisning, se kap. 2/Reference, see chapter
no. 2.



Stof Sand Silt Ler fy fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
arrn Nt daae

% °C % %
Atrazin Balu, 1986
Atrazin 58 32 10 3 6,1 Ovnter, sigtn.(60 mesh) -4-24 tor 10 pg/g 12 Balu. 1987 Fotolyse, naturligt sollys
Atrazin 58 32 10 3 6,1 Ovnter, sigtn.(60 mesh) 32-45 tor 10 pg/g 7.4 Balu. 1987 Fotolyse, kunstigt lys
Atrazin 2,6 6,8 10 pg/g 119 Burkhard, 1974 standardforseg BBA
Atrazin 0,6 5,2 8.6 ug/g 53 Burkhard, 1974 standardforsgg BBA
Atrazin 38 49 12 36 6,1 10 pg/g Burkhard, 1978 fotolyse, art. light
Atrazin Fabre et al, 1979
Atrazin Hance & McKone, 1971
Atrazin 4 2,6 6,2 Sigtning 2mm 23 17 5 pglg 36 Hurle & Kibler, 1976 lab forsgg
Atrazin 4 2,6 6,2 Sigtning 2mm 23 9 5 pglg 37 Hurle & Kibler, 1976 lab forsgg
Atrazin 4 2,6 6,2 Sigtning 2mm 23 0.8 5 pglg 151 Hurle & Kibler, 1976 lab forsgg
Atrazin 84 7 9 22 6.5 aktiveret med maisdyrk. 25 70 % markkap 10 uwala 70-77 Keller, 1978 lab. forsgavdning, aer/ aer+anaerob
Atrazin 84 7 9 22 6.5 aktiveret med maisdyrk. 25 flooded 10 wa/a 70-77 Keller, 1978 lab. forsgavdning, aer/ aer+anaerob
Atrazin 84 7 9 22 6.5 aktiveret med maisdyrk. 25 flooded 10 wa/a 70-77 Keller, 1978 lab. forsgavdning, aer/ aer+anaerob
Atrazin Khan & Saidak, 1981 markforsgg
Atrazin 18 0,9 7,5 Luftterring 24 0.8 x markkap 2 uglg 0.1 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 39 4,8 6,2 Luftterring 24 0.4 xmarkkap 2 pg/g 0.05 50 Roeth et al, ? lab forseg
Atrazin 39 4,8 6,2 Luftterring 24 0.8 x markkap 2 uglg 0.18 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 38 0,8 6,7 Luftterring 24 0.4 x markkap 2 ug/g 0.02 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 18 0,9 7,5 Luftterring 24 0.4 x markkap 2 ug/g 0.03 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 17 0,1 8,2 Luftterring 24 0.4 x markkap 2 ug/g 0.001 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 17 0,1 8,2 Luftterring 24 0.8 x markkap 2 uglg 0.02 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 38 0,8 6,7 Luftterring 24 0.8 x markkap 2 uglg 0.1 50 Roeth et al, ? lab forsgg
Atrazin 25 a7 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 760 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttarnng, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 3000 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 tor 100 pg/g 266 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutfttarring, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g 5824 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttgrning, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 554 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttarnng, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 53 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttarnng, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 177 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1568 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttagrning, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 162 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 tar 1000 pg/g 3960 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttgrring, sigtning 20-25 tor 100 pg/g 2431 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IkKke steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttarnng, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 55 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 673 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 tor 1000 ug/g 268 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 162 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 94 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 934 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 69 Schoen & winterlin, 198/ lap tors@g, IkKke steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 265 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 tor 1000 ug/g 238 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g 246 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke steril
Atrazin 25 a7 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 1232 Schoen & winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 tar 100 pg/g 276 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g 247 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 75 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 262 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 63 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 14,7 6,2 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 517 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger

arrn Nt daae

% °C % %
Afrazin 14,7 6,2 Luitigrning, sigining 20-25 50% WHC T00 pa’g 112 Schoen & winterin, 1987 Tab forsgg, steril
Atrazin 14,7 6,2 Lufttarring, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 54 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lutttgrring, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 tor 100 pg/g 568 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lutttgrring, sigtning 20-25 tor 1000 pg/g 772 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 78 16 6 2,8 4 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 324 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 4 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1042 Schoen & Winterlin, 198/ lab torsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 10 Lufttagrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 693 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 10 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 ug/g 997 Schoen & winterlin, 198/ lab torsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 938 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttgrning, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 433 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 694 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lutttgrring, sigtning 20-25 tor 100 pg/g 507 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IkKke steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 tar 1000 pg/g 1288 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 4 Lutttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 315 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 116 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 25 a7 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1719 Schoen & winteriin, 198/ lab torsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g Schoen & Winterlin, 198/ lab torsgg, sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1330 Schoen & winterlin, 198/ lab torsag, steril
Atrazin 78 16 6 2,8 4 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1537 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lutttgrring, sigtning 20-25 tar 1000 pg/g 1386 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, steril
Atrazin 25 47 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 tor 100 pg/g 886 Schoen & Winterlin, 198/ lab forsgg, sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lutttgrring, sigtning 20-25 100 % WHC 1000 pg/g 1258 Schoen & winteriin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttagrring, sigtning 20-25 100 % WHC 100 pg/g 660 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lutttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1947 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, IKke steril
Atrazin 78 16 6 2,8 7,2 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 867 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 78 16 6 2,8 10 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 1000 pg/g 1561 Schoen & winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke steril
Atrazin 78 16 6 2,8 10 Lufttgrring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 811 Schoen & Winterlin, 198/ lab tors@g, Ikke sterll
Atrazin 25 a7 28 3,9 7,3 Lufttarring, sigtning 20-25 50% WHC 100 pg/g 1253 Schoen & winteriin, 198/ lab torsgg, sterll
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 13 25 % markkap 0.54 ug/g 225 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 13 50 % markkap 0.54 ug/g 75 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 13 markkap 0.54 ug/g 60 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 20 markkap 0.54 ug/g 30 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 13 markkap 0.54 ug/g 630 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 8 markkap 0.54 ug/g 105 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 4 markkap 0.54 ug/g 165 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 11 76 19 1,38 6,6 Lufttarring, sigtning 13 75 % markkap 0.54 ug/g 60 Vacher & Fabre, 1983 lab forsgg
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 uglg 21 Walker & Brown, 1981 lab fors@g, frisk, sigt.2 mm, - dyrkning
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 pglg 38 Walker & Brown, 1981 lab forsgg,luftter, opb ter, sigt.2mm, +dyrk
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 uglg 31 Walker & Brown, 1981 lab forsg@g, opb. frossen, sigt.2mm, + dyrk
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 pglg 28 Walker & Brown, 1981 lab fos@g, opb. 5 C, sigt.2 mm, + dyrk.
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 pglg 20 Walker & Brown, 1981 lab forsag, frisk, sigt.2 mm, + dyrkning
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 pglg 36 Walker & Brown, 1981 lab fors@g, Iuftter, opb ter, sigt.2mm, -dyrk
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 uglg 29 Walker & Brown, 1981 lab forsg@g, opb. frossen, sigt.2mm, - dyrk
Atrazin 75 20 1,3 7 25 12.5 4 uglg 28 Walker & Brown, 1981 lab forsgg, opb. 5 C, sigt.2 mm, - dyrk.
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 25 12.6 4 uala 27 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 25 9.8 4 uala 25 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 25 5.4 4 uala 26 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 25 3.7 4 uala 32 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 20 9.9 4 uala 44 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 15 1.1 4 uala 81 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 15 8 4 uala 88 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 15 5.2 4 uala 84 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 15 3.6 4 uala 99 Walker, 1978 lab forsga



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
% °C o %
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 10 9.3 4 uala 128 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 5 9.8 4 uala 178 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 5 3.7 4 uala 209 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 18 2 7 Luftter., siat. 2mm 30 9.5 4 uala 17 Walker, 1978 lab forsga
Atrazin 87 10 3 2,6 7.8 Vacuumtar. homo. stue tor 0.5 ua/cm2 0.14 Weidmann & Suter, 1982 fotolyse
Atrazin 38 49 12 2 6.1 Vacuumtgr. homo. stue tor 0.5 ua/cm2 0.14 Weidmann & Suter, 1982 fotolyse
Bentazon 2,58 6,8 stue 5ug/g 52 BASF, 1974 standardforseg
Bentazon 1 5,2 stue 6 pg/g 29 BASF, 1974 standardforseg
Bentazon 2-10 pg/g 14-70 Drescher & Otto, 1972 lab. forseg
Bentazon 3 pg/g Drescher & Otto, 1973 lab. forseg
Bentazon 54 22 24 5,3 7,5 Iuftterret, sigtning 1 mm 22 3 pglg 70 Drescher & Otto, 1973 lab. forseg
Bentazon 86 8 6 1,6 4,6 luftterret, sigtning 1 mm 37.5 uglg Drescher, 1973 lab. forseg
Bentazon 18 9,2 6,4 25-30 i marke 8 ug/g 38 Otto & Keller, 19/5 lab forsgg
Bentazon 22 18 57 25-30 i mgrke 8 ug/g 17 Otto & Keller, 19/5 lab forsgg
Bentazon Otto, 1974 lab forsgg
Bentazon 45 46 9 0,7 7,2 Sigtning 2 mm 25 1.6 Ib/A Wood, 1986 fotolyse, reaction flasks, art. light
Diuron Attaway et al, 1982 anaerobic lab degradation
Diuron 2 Ib/acre 90 Belasco, 1972 mark forsgg
Diuron Dalton, 1965 ingen beregning af nedbr.
Diuron Dalton, 1966 ingen beregning af nedbr.
Diuron Hill et al, 1955 markfors@g se noter
Diuron Sheets, 1964 review, ingen originale forsgg
Diuron 0,3 20 1 g/m2 2.58 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 0,2 20 1 g/m2 1.19 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 0,1 20 1 g/m2 04 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 0,4 20 1 g/m2 0.91 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 20 1 g/m2 2.05 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 3,3 20 1 g/m2 23.2 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Diuron 0,2 20 1 g/m2 06 128 Torstensson, 1983 lab forsgg
Glyphosat 50 28 A.W. 1988 shake flask metabolism
Glyphosat 5 84 10 1,2 8,1 Sigt 32 mesh, sterili. sv.t 4 Ibs/A 45 Brightwell 1978 fotonedbrydning pa jord
Glyphosat naturlig 5 Ib/A 11 Lauer, R., 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat naturlig 5 Ib/A 15 Lauer, R. , 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat naturlig 5x 2 Ib/A 14 Lauer, R., 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat naturlig 5x 3 Ib/A 25 Lauer, R., 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat naturlig 5x 2 Ib/A 26 Lauer, R., 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat naturlig 5x 3 Ib/A 26 Lauer, R., 1980 Gentagne applikationer, markforsgg
Glyphosat 77 79 naturlig 8.6 kg/ha 14 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 12 6,6 naturlig 2 kg/ha 18 Mestdagh, P.,1979 mark
Glyphosat 45 4,6 naturlig 4 kg/ha 14 Mestdagh, P.,1979 mark
Glyphosat 45 4,6 naturlig 2 kg/ha 15 Mestdagh, P.,1979 mark
Glyphosat 24 46 naturlig 4 kg/ha 17 Mestdagh, P.,1979 mark, ingen afstremning
Glyphosat 24 46 naturlig 2 kg/ha 36 Mestdagh, P.,1979 mark, ingen afstremning
Glyphosat 27 49 naturlig 2 kg/ha 34 Mestdagh, P.,1979 mark, afstremning i korte perioder
Glyphosat 21 6,7 naturlig 8.6 kg/ha 19 Mestdagh, P.,1979 mark forsgg
Glyphosat 1 55 naturlig 2 kg/ha 16 Mestdagh, P.,1979 mark
Glyphosat 1 8 naturlig 4.3 kg/ha 30 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 22 79 naturlig 4.3 kg/ha 11 Mestdagh, P.,1979 mark forsgg
Glyphosat 22 79 naturlig 2.15 kg/ha 16 Mestdagh, P.,1979 mark forsgg



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
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Glyphosat 77 79 naturlig 4.3 kg/ha 13 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 21 6,7 naturlig 4.3 kg/ha 21 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 2,35 8 naturlig 8.6 kg/ha 20 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 2,35 8 naturlig 4.3 kg/ha 20 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 1 8 naturlig 8.6 kg/ha 27 Mestdagh, P.,1979 mark forseg
Glyphosat 17 54 naturlig 2 kg/ha 18 Mestdagh, P.,1979 mark, ingen overfladisk afstremning
Glvphosat 70 21 9 1 6 30 susbension ?se noter 14.3 35 73.1 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosphono 14C methvi
Glvohosat 6 82 1 1 65 30 suspension ?se noter 55.3 28 1.7 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcin 1- 14C
Glvphosat 2 55 37 6 7 30 susbension ?se noter 38.5 84 18.2 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcine 2- 14C
Glvohosat 6 82 1 1 65 30 suspension ?se noter 371 28 3 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosbhono 14C methvl
Glvphosat 2 55 37 6 7 30 susbension ?se noter 251 84 4.3 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-phosphono 14C methvl
Glvohosat 6 82 1 1 65 30 suspension ?se noter 46.8 28 1.5 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosphono 14C methvl
Glvphosat 86 1 2 1 5.7 30 susbension ?se noter 85 112 81.2 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcine 2- 14C
Glvohosat 2 55 37 6 7 30 suspension ?se noter 34.7 84 19.6 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosphono 14C methvl
Glvphosat 86 1 2 1 5.7 30 susbension ?se noter 24 112 82.9 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosphono 14C methvl
Glvohosat 70 21 9 1 6 30 suspension ?se noter 6 35 85.4 Rueppel & Briahtwell. 1972  shake flask metab. N-ohosphono 14C methvl
Glvphosat 6 82 1 1 6.5 30 susbension ?se noter 514 28 2.4 Rueppel & Briaghtwell. 1972 shake flask metab.. alvcin 1- 14C
Glvohosat 86 11 2 1 57 30 suspension ?se noter 5 112 85.6 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcin 1- 14C
Glvphosat 2 55 37 6 7 30 susbension ?se noter 38.6 84 10.9 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcin 1- 14C
Glvohosat 6 82 1 1 65 30 suspension ?se noter 335 28 1.7 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcine 2- 14C
Glvphosat 86 1 2 1 5.7 30 susbension ?se noter 14 112 829 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcine 2- 14C
Glvohosat 2 55 37 6 7 30 suspension ?se noter 243 84 27  Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metab.. alvcine 2- 14C
Glvphosat 86 1 2 1 5.7 30 susbension ?se noter 58 112 72.2 Rueopel & Briahtwell. 1972 shake flask metab. N-ohosphono 14C methvl
Glvohosat 2 55 37 6 7 30 suspension ?se noter 414 84 28.4 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metabolism. alvcin 1- 14C
Glvphosat 86 11 2 1 57 30 susbension ?se noter 9.3 112 79.8 Rueppel & Briahtwell. 1972 shake flask metabolism. alvcin 1- 14C
Glyphosat 6 82 1 1 65 30 suspension ?se noter 55.3 28 1.1 Rueppel & Brightwell, 1972 shake flask metabolism, glycine 2- 14C
Glyphosat 6 82 1 1 65 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 55.3 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metabolism, glycin 1- 14C
Glyphosat 6 82 1 1 6,5 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 37.3 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 6 82 1 1 65 30 4.5gj+100 mlv 222 pg/g 514 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metabolism, glycin 1- 14C
Glyphosat 6 82 1 1 65 30 4.5gj+100 mlv 222 pg/g 33.5 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metabolism, glycine 2- 14C
Glyphosat 86 11 2 1 5,7 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 4 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 6 82 1 1 65 30 4.5gj+100 mlv 222 pg/g 55.3 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metabolism, glycine 2- 14C
Glyphosat 6 82 1 1 6,5 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 46.8 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 2 55 37 6 7 stored 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 17 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 2 55 37 6 7 fresh 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 43 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 87 11 2 1,1 6,5 30 4.5gj+100 mlv 222 ug/g 56 28 Rueppel et al, 1977 shake flask metab, N-phosphono 14C methyl
Glyphosat 48 13 39 1,61 71 -4.31i123.8 naturlig 2.065 pg/g 3 Schulz, RCC Umwelt, 1992, mark forsag

Nr. 273565
Glyphosat 34 29 37 1,55 7,33 naturlig 1.317 pg/g 16 Schulz, RCC Umwelt, 1992, mark forsag

Nr. 280416
Glyphosat 55 27 18 0,36 6 naturlig 2.456 pg/g 5 Schulz, RCC Umwelt, 1992, mark forsag

Nr. 280427
Glyphosat 91 2 7 025 4,73 -4.6 til 24.6 naturlig 2.659 ug/g 8 Schulz, RCC Umwelt, 1992, mark forsag

Nr. 280438
Isoproturon 20 80 % WHC 1.4 pg/g 5 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon 20 60 % WHC 1.4 pg/g 4 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon 20 40 % WHC 1.4 pg/g 6 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon 20 80 % WHC 1.4 pg/g 4 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon 20 60 % WHC 1.4 pg/g 5 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon 20 40 % WHC 1.4 pg/g 6 Asshauer, 1988 labfors@g
Isoproturon Fournier et al, 1975 se noter
Isoproturon 1.5 kg/ha 20 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 24 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, tidlig appl



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
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Isoproturon 1.5kg/ha 9 Gildemeister, 1988 mark forseg, IPU, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 17 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 12 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 14 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 14 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 23 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 19 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 23 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 19 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 20 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 6 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 6 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 15 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 20 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 12 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, sen appl.
Isoproturon 1.5 kg/ha 22 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 18 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 19 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + dinosebacetat, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 18 Gildemeister, 1988 mark forsg@g, IPU, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 18 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 21 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, tidlig appl
Isoproturon 1.5 kg/ha 19 Gildemeister, 1988 mark forsgg, IPU + bifenox, sen appl.
Isoproturon 2,58 6,8 40 Gorbach, 1975 standard lab forsgg
Isoproturon 1 5,8 26 Gorbach, 1975 standard lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 30 180 g/kg 8 pg/g 14 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 20 80 g/kg 8 pg/g 21 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 20 150 g/kg 8 pg/g 15 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 20 150 g/kg 2 pglg 18 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 30 70 g/kg 8 pg/g 16 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 30 150 g/kg 8 pg/g 15 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 20 150 g/kg 4 uglg 16 Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon 70 16 14 17 7,6 Sigtet 2 mm 4 150 g/kg 8 pg/g Mudd et al, 1983 lab forsgg
Isoproturon Soulas & Reudet, 1977
MCPA 100 pg/g 20-60 Akzo Research Laboratories jordperfusion
Amhem. 1978
MCPA 63 17 20 1,85 6,9 Luftterring, sigtn. 1.18 25 14gj+2gv 18 pg/g 197 Hazleton Laboratories fotonedbrydning af MCPA i jord, kunstigt sollys.
mm America. 1987
MCPA 63 17 20 1,85 6,9 Luftterring, sigtn. 1.18 16-49C 14gj+2gv 18 pg/g Hazleton Laboratories fotonedbrydning af MCPA i jord, naturligt sollys.
mm America. 1987
MCPA 63 17 20 1,85 6,9 Luftterring, sigtn. 1.18 25 14gj+2gv 18 pglg Hazleton Laboratories fotonedbrydning af MCPA i jord, markenedbr.
mm America. 1987
MCPA 63 18 16 2,4 6,9 sigtning 2 mm 24 100% markkap 4 pg/g 65 51 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 63 18 16 2,4 6,9 sigtning 2 mm 21 100% markkap 4 pg/g 66 51 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 67 13 7 2,9 7,1 sigtning 2 mm 10 80% markkap 5 pglg 53 161 1 Helweg, 1987 lab.forsgg , ubehandlet havejord
MCPA 63 18 16 2,4 6,9 sigtning 2 mm 19 100% markkap 4 pg/g 61 51 1 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 64 19 14 3 7,2 sigtning 2 mm 24 100% markkap 4 pg/g 65 51 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 63 18 16 2,4 6,9 sigtning 2 mm 15 100% markkap 4 pg/g 59 51 1 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 63 18 16 2,4 6,9 sigtning 2 mm 10 100% markkap 4 pg/g 58 51 1 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 67 13 7 2,9 7,1 sigtning 2 mm 10 80% markkap 0.05 pg/g 41 161 <5 Helweg, 1987 lab.forsgg , ubehandlet havejord
MCPA 64 19 14 3 7,2 sigtning 2 mm 0 100% markkap 4 pg/g 0.8 51 47  Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 64 19 14 3 7,2 sigtning 2 mm 6 100% markkap 4 pg/g 62 51 3 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 64 19 14 3 7,2 sigtning 2 mm 10 100% markkap 4 pg/g 64 51 3 Helweg, 1987 lab.forsgg
MCPA 64 19 14 3 7,2 sigtning 2 mm 15 100% markkap 4 pg/g 57 51 5 Helweg, 1987 lab.forsgg
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Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
% °C o %
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 16 Smith, 1982 +bromoxynil+asulam
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 + bromoxynil
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 + bromoxynil
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 + bromoxynil
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +dicamba
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +benzoyl-prop-ethyl
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +flamprop-methyl
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +flamprop-methyl
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +flamprop-methyl
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +dichlofop-methyl
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +dichlofop-methyl
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +dichlofop-methyl
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +metribuzin
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +benzoyl-prop-ethyl
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +MCPP
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +TCA
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +TCA
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +TCA
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +propanil
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +propanil
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +propanil
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 16 Smith, 1982 +bromoxynil+asulam
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +metribuzin
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +malathion+vitaflow
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +benzoyl-prop-ethyl
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 uglg 13 Smith, 1982 lab.forsgg MCPA alene
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +tri-allate og trifluralin
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +tri-allate og trifluralin
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +tri-allate og trifluralin
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +malathion+vitaflow
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +bromoxynil+difenzoquat
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 + Trifluralin
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +Tri-allate
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 11 Smith, 1982 +Tri-allate
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +Tri-allate
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 + Trifluralin
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 lab.forssg MCPA alene
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 + Trifluralin
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +malathion
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 lab.forssg MCPA alene
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +malathion
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +malathion
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +Vitaflow DB
MCPA 30 40 30 11,7 6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 12 Smith, 1982 +Vitaflow DB
MCPA 65 25 10 4 7,6 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 14 Smith, 1982 +Vitaflow DB
MCPA 5 25 70 4,2 7,7 Sigtning 2 mm 20 85% markkap 2 yuglg 13 Smith, 1982 +malathion+vitaflow
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 1ars beh. med MCPA 28 vandig 100 ug/g 8,3 Torstensson et al, 1975 lab.forsgg, gentagne applikationer
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 18 ars beh. med MCPA 28 vandig 100 pg/g 7,8 Torstensson et al, 1975 lab.forsgg, gentagne applikationer
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 0ars beh. med 2,4-D 28 vandig 100 ug/g 26,5 Torstensson et al, 1975 lab.forsgg, gentagne applikationer
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 1arsbeh. med2,4-D 28 vandig 100 pg/g 17,5 Torstensson et al, 1975 lab.fors@g, gentagne applikationer
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 18 ars beh. med 2,4-D 28 vandig 100 ug/g 15,2 Torstensson et al, 1975 lab.forsgg, gentagne applikationer



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
% °C o
MCPA 59 18 17 6,3 4,8 0ars beh. med MCPA 28 vandig 100 ug/g 26,5 Torstensson et al, 1975 lab.forsgg, gentagne applikationer
Mechlorprop 100 pg/g 20-60 Akzo Research Laboratories jordperfusion
Amhem. 1978
Mechlorprop 19 Biologische Bundesanstalt, ?
1976
Mechlorprop 12 Biologische Bundesanstalt, ?
1976
Mechlorprop 56 34 10 7,6 Luftterring, sigtn. 1.18 24.3-258 1gj+2gv 10.7 pg/g 50 Hazleton Laboratories korr. fotonedbrydning
mm America. 1986
Mechlorprop 56 34 10 7,6 Luftterring, sigtn. 1.18 243-258 1gj+2gv 10.7 pg/g 381 Hazleton Laboratories merkenedbrydning
mm America. 1986
Mechlorprop 56 34 10 7,6 Luftterring, sigtn. 1.18 24.3-258 1gj+2gv 10.7 pg/g 44 Hazleton Laboratories fotonedbrydning
mm America. 1986
Mechlorprop 51 36 13 2,4 5,6 Sigtning 2 mm 25 flooded 9.98 pg/g Hazleton Laboratories anaerob nedbrydning i jord
America. 1988
Mechlorprop 51 36 13 2,4 5,6 Sigtning 2 mm 25 75% FMC 9.98 ug/g 13 Hazleton Laboratories aerob nedbrydning i jord
America. 1988
Mechlorprop 36-102 F  natural 2 Ib/A 12 Landis Associates 1986 feltnedbrydningsforsgg
(1987
Mechlorprop 36-102 F  natural 2 Ib/A 17 Landis Associates 1986 feltnedbrydningsforsgg
(1987
Mechlorprop se note natural 2 Ib/A 6 Landis Associates 1987 felt for. luft 13-103, jord 34-104F
Mechlorprop se note natural 2 Ib/A 5 Landis Associates 1987 felt for. luft 13-103, jord 34-104F
Mechlorprop 20 85 % FMC 1 pglg Smith, A.E., 1985 nedbrydning af 14C-MCPP i jord
Mechlorprop 20 85 % FMC 1 pglg Smith, A.E., 1985 nedbrydning af 14C-MCPP i jord
Mechlorprop 20 85 % FMC 1 pglg Smith, A.E., 1985 nedbrydning af 14C-MCPP i jord
Mchlorprop-IOE 51 22 27 4,9 7,4 Sigtning 2 mm 20 40 %WHC 10 pg/g 0,75 Rhone-Poulenc, 1989 lab.forsag
Mchlorprop-IOE 89 4 7 7,6 6,8 Sigtning 2 mm 20 40 % WHC 10 ug/g 0,66 Rhone-Poulenc, 1989 lab.forsag
Mchlorprop-IOE 63 24 13 0,9 6,6 Sigtning 2 mm 20 40 %WHC 10 pg/g 0,6 Rhone-Poulenc, 1989 lab.forsag
Mchlorprop-IOE 51 29 20 3,7 7,4 Sigtning 2 mm 20 40 % WHC 10 ug/g 0,7 Rhone-Poulenc, 1989 lab.forsgg
Mechlorprop-P 0,83 7 8 ug/g 12 Biologische Bundesanstalt, ?
1984
Mechlorprop-P 2,72 6,2 8 ug/g 12 Biologische Bundesanstalt, ?
1984
Metamitron Blecher et al, 1979
Metamitron Bond & Roberts, 1976
Metamitron Ditgens et al, 1987
Metamitron Engelhardt & Wallnéfer,
1978
Metamitron Engelhardt et al, 1982
Metamitron 27 12 1,35 6,3 22 65% WHC 10 pg/g 225 70 Flhr & Mittelstaedt, 1978 lab forsgg
Metamitron 6 10 2,85 7,2 22 65% WHC 10 ug/g 55 70 Fihr & Mittelstaedt, 1978 lab forsgg
Metamitron 27 12 1,35 6,3 0 65% WHC 10 ug/g 25 70 Fihr & Mittelstaedt, 1978 lab forsgg
Metamitron 27 12 1,35 6,3 10 65% WHC 10 ug/g 55 70 Fihr & Mittelstaedt, 1978 lab forsgg
Metamitron J?,1974
Metamitron J?, 1977
Metamitron J?, 1977
Metamitron J?,1978
Metamitron 10 13 0,7 6,5 ? 19 J?, 1988 standardforseg BBA



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae

% °C % %
Metamitron J?, 1988
Metamitron 1.2 ug/g 15 210 Jarczyk et al, 1983 Labfors@g, benzenring-mzerket
Metamitron 23 22-24 40 % WHC 1.5 ug/g 33 210 Jarczyk et al, 1983 lab forsgg, benzenring maerket
Metamitron 1.5 ug/g 40 501 Jarczyk et al, 1983 Labfors@g, heterocyklisk meerket
Metamitron 1.2 ug/g 27 238 Jarczyk et al, 1983 Labfors@g, benzenring-mzerket
Metamitron 1.5 ug/g 17.5 219 Jarczyk et al, 1983 Labfors@g, heterocyklisk meerket
Metamitron 2,89 22-24 40 % WHC 1.5 ug/g 40 500 Jarczyk et al, 1983 lab fors@g, heterocyklisk maerket
Metamitron Jarczyk, ?
Metamitron 9 0,69 55 40% markkap ? 18 230 Jarczyk, 1976 lab forsgg
Metamitron 7 2,89 6,9 40% markkap ? 20 230 Jarczyk, 1976 lab forsgg
Metamitron 7 2,89 6,9 20gj+5mlv 1.5 ug/g 17.5 219 Jarczyk, 1979 lab fors@g, heteromeerket, merke
Metamitron 7 2,89 6,9 20gj+5mlv 1.5 ug/g 125 219 Jarczyk, 1979 lab forsgg, heteromaerket, dagslys
Metamitron 1 5,2 20gj+5mlv 1.5 ug/g 18.5 231 Jarczyk, 1979 lab forsgg, heteromaerket
Metamitron 2,58 6,8 20gj+5mlv 1.5 ug/g 20.3 231 Jarczyk, 1979 lab forsgg, heteromaerket
Metamitron 12 1,35 6,3 20gj+5mlv 1.5 ug/g 38 84 Jarczyk, 1979 lab forsgg, heteromaerket
Metamitron 12 1,35 6,3 20gj+5mlv 1.5 ug/g 14 84 Jarczyk, 1979 lab forsgg, heteromaerket, steril jord
Metamitron Jarczyk, 1979
Metamitron Jarczyk, 1981
Metamitron 2 6 1.1 6,8 3.5 kg/ha 28 Jarczyk, 1988 Labforseg
Metamitron 7 7 0,7 6,3 3.5 kg/ha 17 Jarczyk, 1988 Labforseg
Metamitron 2,58 6,8 1 yg/g 8 Jarczyk, 1988 Labforseg
Metamitron 0,57 5,2 1 yg/g 17 Jarczyk, 1988 Labforseg
Metamitron Schmidt, 1976
Metamitron 1,32 3 Stefes, 1992 lab forsgg, 2. ordens kinetik
Metamitron 2,58 1 Stefes, 1992 lab fors@g, 2. ordens kinetik
Metamitron 2,58 3 Stefes, 1992 lab fors@g, 1.ordens kinetik
Metamitron 1,32 3 Stefes, 1992 lab forsg@g, 1.ordens kinetik
Metamitron 1,5 4 Stefes, 1992 lab fors@g, 1.ordens kinetik
Metamitron 0,79 5 Stefes, 1992 lab fors@g, 1.ordens kinetik
Metamitron 0,79 1 Stefes, 1992 lab forsgg, 2. ordens kinetik
Metamitron 1,5 1 Stefes, 1992 lab fors@g, 2. ordens kinetik
Metamitron 18 2 7 30 9 ? 14 Walker & Bond, 1978 lab forseg
Metamitron 18 2 7 5 9 ? 91 Walker & Bond, 1978 lab forseg
Metamitron 18 2 7 25 11 ? 9 Walker & Bond, 1978 lab forseg
Metamitron 18 2 7 25 3 ? 43 Walker & Bond, 1978 lab forseg
Metamitron 75 20 1.3 7 25 12.5 4 uglg 16 Walker & Brown, 1981 opb. 5 C, sigt.2 mm, + dyrk.
Metamitron 75 20 13 7 25 12,5 4 pglg 17 Walker & Brown, 1981 Frisk, sigt.2 mm, - dyrkning
Metamitron 75 20 13 7 25 12,5 4 pglg 20 Walker & Brown, 1981 opb. 5 C, sigt.2 mm, - dyrk.
Metamitron 75 20 1.3 7 25 12.5 4 uglg 25 Walker & Brown, 1981 opb. frossen, sigt.2mm, - dyrk
Metamitron 75 20 13 7 25 12,5 4 pglg 13 Walker & Brown, 1981 Frisk, sigt.2 mm, + dyrkning
Metamitron 75 20 1.3 7 25 12.5 4 uglg 18 Walker & Brown, 1981 luftter, opb ter, sigt.2mm, +dyrk
Metamitron 75 20 1.3 7 25 12.5 4 uglg 30 Walker & Brown, 1981 luftter, opb ter, sigt.2mm, -dyrk
Metamitron 75 20 1.3 7 25 12.5 4 uglg 17 Walker & Brown, 1981 opb. frossen, sigt.2mm, + dyrk
Metamitron Wilmes, 1981
Metamitron 90 5 5 242 5,8 Steriliseret 0.04 mg/cm2 11.4 Wilmes, 1988 Fotonedbrydning, nat. sollys
Metamitron 90 5 5 242 5,8 Steriliseret 0.04 mg/cm2 200 Wilmes, 1988 Mgrkekontrol
Metsulfuron-met 97 2 1 24 63 naturlig naturlig 11b/A 14-28 Anderson & Harvey mark forsgg
Metsulfuron-met 15 67 18 13 55 naturlig naturlig 11b/A 14-28 Anderson & Harvey mark forsgg
Metsulfuron-met 91 8 1 03 49 naturlig naturlig 11b/A 14-28 Anderson & Harvey mark forsgg
Metsulfuron-met 21 62 17 28 64 naturlig naturlig 11b/A 14-28 Anderson & Harvey mark forsgg
Metsulfuron-met 56 29 15 14 56 75 % WHC 0.1 kg/ha 10 Chrzanowski veeksthusnedbrydningsforsgg



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren Nt daae
% °C o %
Metsulfuron-met 21 62 17 2,75 64 75 % WHC 0.1 kg/ha 10 Chrzanowski veeksthusnedbrydningsforsgg
Metsulfuron-met 5 64 31 4,02 6,7 75 % WHC 0.1 kg/ha 10 Chrzanowski veeksthusnedbrydningsforsgg
Metsulfuron-met 21 62 17 2,75 6,4 Sigtning 5.6 mm 70% WHC 0.1 pg/g Friedman lab. forseg. fors@g
Metsulfuron-met 21 62 17 2,75 6,4 Sigtning 5.6 mm 70% WHC 5 pglg 40 Friedman fotonedbrydning, kunstigt sollys
Metsulfuron-met 21 62 17 2,75 6,4 Sigtning 5.6 mm 70% WHC 1 yg/g 14-21 Friedman lab. forseg. fors@g
Metsulfuron-met Nordh-Christerson & mark forsgg, se noter
Berastrom
Metsulfuron-met Persistance in Swedish soils mark forsgg, se noter
Metsulfuron-met 21 62 17 1,2 82 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 45 Rapisarda & Scott, 1986 mark forseg, spring appl
Metsulfuron-met 27 57 16 1 6,1 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 30 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg
Metsulfuron-met 20 51 29 34 6,2 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 45 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg
Metsulfuron-met 58 34 8 44 6,9 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 75 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg
Metsulfuron-met 36 50 14 1 69 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 60 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, fall appl
Metsulfuron-met 21 62 17 1,2 82 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 90 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, fall appl
Metsulfuron-met 6 77 17 1,3 8 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 315 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, fall appl
Metsulfuron-met 6 77 17 1,3 8 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 45 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, spring appl
Metsulfuron-met 0 67 33 53 76 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 210 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, fall appl
Metsulfuron-met 0 67 33 53 76 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 210 Rapisarda & Scott, 1986 mark forseg, spring appl
Metsulfuron-met 36 50 14 1 69 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 30 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg, spring appl
Metsulfuron-met 1 59 40 64 7.8 naturlig naturlig 0.1 kg/ha 30 Rapisarda & Scott, 1986 mark forsgg
Metsulfuron-met Rhodes, 1986 lab. forsgg.forsgg af metabolit
Metsulfuron-met Rayrvik, 1984 biologisk test, kan ikke vurderes
Phenmedipham
Phenmedipham 47 6,4 20-40C 1kgj+200 mlv 9 pg/g 23 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, lab forsgg
Phenmedipham 73 24 3 285 14 10 pg/g 45 Anlage B/11 ser ud til at here sammen med W22, lab forseg
Phenmedipham 2 63 naturlia naturlig 7.2 ka/ha 56 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, mark forsgq
Phenmedipham 3 6.2 20-40 C 1kai+200 mlv 9 ua/g 35 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, lab forsga
Phenmedipham 39 50 12 2,06 14 10 wa/a 59 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, lab forsga
Phenmedipham 4 63 20-40 C 1kai+200 mlv 9 ua/g 44 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, lab forsga
Phenmedipham 2 63 naturlia naturlig 1 ka’ha 31 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, mark forsgq
Phenmedipham 3 6.7 20-40 C 1kai+200 mlv 9 ua/g 16 Anlage B/11 ser ud til at hgre sammen med W22, lab forsga
Phenmedipham Bellinck & Mayadon, 1979  udaar
Phenmedipham Bellinck & Mayadon, 1979  udaar
Phenmedipham 73 24 3 285 6.5 14 10 wa/a 26 Bellinck & Mayaudon, 1978 lab forsgq 0-14CH3 meerket
Phenmedipham 39 50 12 2,06 7.3 14 10 wa/a 59 Bellinck & Mavaudon, 1978 lab forsga, rinameerket
Phenmedipham 73 24 3 285 6.5 14 10 wa/a 45 Bellinck & Mavaudon, 1978 lab forsga, rinameerket
Phenmedipham 39 50 12 2,06 7.3 14 10 wa/a 26 Bellinck & Mayaudon, 1978 lab forsgq 0-14CH3 meerket
Phenmedipham 9 1,06 7 1.5 3.3 Brehm, 1983 fotonedbrydning pa iordoverflader
Phenmedipham 7 9 185 6.8 86 % WHC 5 uala 13 Briihl, 1976 lab forsga, anaerob nedbr., 14C-tolvl
Phenmedioham 13 10 0.85 5 58 % WHC 5 ua/a 140 Brihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzerket i bhenvl b) se noter
Phenmedioham 7 9 1.85 6.8 86 % WHC 5 ua/a 10 Briihl. 1976 lab fors@a. anaerob nedbrvdnina. 14C aminoohenvl
Phenmedioham 7 9 1.85 6.8 86 % WHC 5 ua/a 25 Brihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzaerket i bhenvl b) se noter
Phenmedipham 4 63 20-40 C 1 kai+200 mlv 9 ua/a 40 Briihl. 1976 aerob nedbrvdnina. maerket i phenvl b) se noter
Phenmedioham 7 9 1.85 6.8 86 % WHC 5 ua/a 22 Briihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzaerket i phenvl a) se noter
Phenmedipham 13 10 0.85 5 58 % WHC 5 uala 114 Briihl. 1976 aerob nedbrvdnina. maerket i phenvl a) se noter
Phenmedioham 47 6.4 20-40C 1 ka i+200 mlv 9 ua/a 39 Brihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzaerket i phenvl b) se noter
Phenmedioham 3 62 20-40 C 1 kai+200 mlv 9 ua/a 47 Briihl. 1976 aerob nedbrvdnina. maerket i phenvl b) se noter
Phenmedioham 3 6.7 20-40C 1 ka i+200 mlv 9 ua/a 34 Brihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzerket i bhenvl b) se noter
Phenmedioham 2 63 naturlia naturlia 1 ka/ha 28 Briihl. 1976 aerob nedbrvdnina. maerket i phenvl b) se noter
Phenmedioham 2 6.3 naturlia naturlia 7.2 ka/ha 55 Brihl. 1976 aerob nedbrvdnina. mzaerket i bhenvl b) se noter
Phenmedipham 88 6 6 245 7.3 Siatning 2 mm 22 70% af markkap 1. 65 ka’ha Feverabend. 1991 lab, 3-amino-phenoxy maerket



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
aren
% °C
Phenmedipham 88 6 6 245 7.3 Siatning 2 mm 22 70% af markkap 1. 65 ka/ha Feverabend, 1991 lab, 3-amino-phenoxy meerket
Phenmedipham Forster, 1989
Phenmedipham Forster, 1989
Phenmedipham 88 6 6 245 6.8 Siatning 2 mm 11 40 % WHC 2.2 uala 25 Forster, 1991 lab. forsga. fors@a
Phenmedipham 88 6 6 245 6.8 Siatning 2 mm 21 24 % WHC 2.2 uala 16 Forster, 1991 lab. forsga. fors@a
Phenmedipham Kossmann, 1970 se noter
Phenmedipham 9 uala Kossmann, 1988 lab, 4 forskellige jorde
Phenmedipham 0.9-6.7 ka’ha Kossmann, 1988 mark, 3 forskellia jorde
Phenmedipham 55 21 1,5 71 naturlig 0.77 kg/ha 16 Moede, 1990 mark, appl. i et emulgeret koncentrat med
desmedinham
Phenmedipham 15 74 37 37 6,15 naturlig 40 Moede, 1990 mark, appl. i et emulgeret koncentrat med
desmedinham
Phenmedipham 63 20 17 64 5,15 naturlig 6 Moede, 1990 mark, appl. i et emulgeret koncentrat med
desmedinham
Phenmedipham 6,9 naturlig 9 Moede, 1990 mark, appl. i et emulgeret koncentrat med
desmedinham
Phenmedipham 75 20 5 012 7.3 naturlia 1.09 ka/ha Moede, 1991 mark forsga
Phenmedipham 79 12 9 22 64 naturlia 1.09 ka/ha Moede, 1991 mark forsga
Phenmedipham Sonawane & Knowles, 1971 udgar
Phenmedipham 55 24 21 0.8 6.25 Lufttarring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 39 Tena et al, 1982 lab forsga
Phenmedipham 56 24 16 3.8 6.95 Lufttarring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 97 Tena et al, 1982 lab forsga, phenmedipham + lenacil
Phenmedipham 56 24 16 3.8 6.95 Lufttarring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 63 Tena et al, 1982 lab forsga
Phenmedipham 38 46 17 1.5 8.7 Luftterring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 25 Tena et al, 1982 lab forsga, phenmedipham + lenacil
Phenmedipham 38 46 17 1.5 8.7 Luftterring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 21 Tena et al, 1982 lab forsga
Phenmedipham 30 20 42 1.9 8.9 Luftterring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 34 Tena et al, 1982 lab forsga
Phenmedipham 55 24 21 0.8 6.25 Lufttarring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 44 Tena et al, 1982 lab forsga, phenmedipham + lenacil
Phenmedipham 30 20 42 1.9 8.9 Luftterring, siatn. 2mm 20 90 % markkap 40 wala 31 Tena et al, 1982 lab forsga, phenmedipham + lenacil
Propiconazol se noter
Propbiconazol 34 49 17 1.2 4.8 Siatnina 2 mm 13.5 75% markkao 1 ua/a 98 Baranowski & Galicia. 1992 lab. forsea. 14C-triazole. fit af exo. funktion
Propiconazol 34 49 17 1.2 4.8 Siatnina 2 mm 13.5 75% markkao 1 ua/a 128 Baranowski & Galicia. 1992 lab. forsea. 14C-triazole. DT50 lin rear. 1.orden
Propiconazol 34 49 17 1.2 4.8 Siatnina 2 mm 13.5 75% markkao 1 ua/a 80 Baranowski & Galicia. 1992 lab. forsaa. 14C-triazole. DT50 arafisk
Propiconazol 75 22 3 1 7,2 25 1 yg/g 41 Biologische Bundesanstalt, skema med standardforseg
1979
Propiconazol 1,1 4.8 22 1 yg/g 255 Biologische Bundesanstalt, skema med standardforseg
1979
Propiconazol 2,2 5,6 22 1 ug/g 309 Biologische Bundesanstalt, skema med standardforseg
1979
Propiconazol 61 34 5 08 6,9 25 1 yg/g 56 Biologische Bundesanstalt, skema med standardforseg
1979
Propiconazol 38 49 12 36 6,1 ovntar 10 pg/g Burkhard, 1980 fotonedbrydning
Propiconazol 38 49 12 36 6,1 0.12 10 ug/g Burkhard, 1980 fotonedbrydning
Propiconazol 107 Honeycutt, 1983 markfors@g, 1 x foliar + banded
Propiconazol 152 Honeycutt, 1983 markfors@g, 1 x foliar + banded
Propiconazol 96 Honeycutt, 1983 markfors@g, 1 x foliar + banded
Propiconazol 165 Honeycutt, 1983 markforsgg, 1 x foliar
Propiconazol 104 Honeycutt, 1983 markfors@g, 2 x foliar + banded
Propiconazol 170 Honeycutt, 1983 markfors@g, 2 x foliar + banded
Propiconazol 56 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-triazole
Propiconazol 41 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-triazole
Propiconazol 40 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-triazole
Propiconazol 90 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-triazole



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger
arrn Nt

% °C o %
Propiconazol 42 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-dioxolane
Propiconazol 70 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-triazole
Propiconazol 46 Keller & Guth, 1981 lab, 14C-phenyl
Propiconazol Keller & Suter, 1983 ingen beskrivelse af forsgget
Propiconazol 34 62 5 27 7,6 25 70% markkap 1 pg/g Keller, 1980 lab.nedbr. 14C-triazole
Propiconazol 34 62 5 27 7,6 25 70% markkap 1 pg/g Keller, 1980 lab.nedbr. 14C-triazole
Propiconazol 34 62 5 27 7,6 25 70% markkap 1 pg/g 70 Keller, 1980 lab.nedbr. 14C-triazole
Propiconazol 34 62 5 27 7,6 naturlig naturlig 0.4 kg/ha 14 Keller, 1981 mark, fordeling og nedbrydning, 14C-triazole
Propiconazol 36 59 5 1 7.4 25 75% markkap 1 pglg 47 Keller, 1982 lab. forsgg., 14C-phenyl
Propiconazol Keller, 1982 identifikation af metab., medtages ikke
Propiconazol 36 59 5 1 7.4 25 75% markkap 1 pglg 43 Keller, 1982 lab. forsgg. , 14C-dioxolane
Propiconazol 38 51 1 1,8 5,4 Sigtning 2 mm 20 60 % markkap 1 yg/g 72 Muller-Kallert, 1992 lab. forsgg
Propiconazol 38 51 1 1,8 5,4 Sigtning 2 mm 10 60 % markkap 1 yg/g 430 Muller-Kallert, 1992 lab. forsgg
Propiconazol 38 51 1 1,8 5,4 Sigtning 2 mm 20 30 % markkap 1 yg/g 316 Muller-Kallert, 1992 lab. forsgg
Propiconazol 38 51 1 1,8 5,4 Sigtning 2 mm 20 60 % markkap 0.1 yg/g 42 Muller-Kallert, 1992 lab. forsgg
Propiconazol 81 12 7 1,05 6,2 11.5-20.2 0.5 kg/ha 25 Offizorz, 1990 mark, square root 1. order kinetics
Propiconazol 78 18 4 24 5,6 11-17.6 0.5 kg/ha 411 Offizorz, 1990 mark forsgg, 1.order log fit
Propiconazol Offizorz, 1990 gentagelse af B 21.1-15
Propiconazol 13 73 14 1,2 6,6 12-18.7 0.5 kg/ha 17 Offizorz, 1990 mark forsgg, square root 1. order fit
Propiconazol 13 73 14 1,2 6,6 12-18.7 0.5 kg/ha 35 Offizorz, 1990 mark forseg, grafisk aflaesning
Propiconazol 13 73 14 1,2 6,6 12-18.7 0.5 kg/ha 53 Offizorz, 1990 mark forsgg, 1.order log fit
Propiconazol 1 57 32 44 6,1 12.0-20.0 0.5 kg/ha 190 Offizorz, 1991 mark , square root 1. order
Propiconazol 50 39 1 1,5 57 11.0-19.0 0.5 kg/ha 72 Offizorz, 1991 mark , square root 1. order
Propiconazol 62 32 6 0,87 5,8 4.7-19.8 0.5 kg/ha 64 Offizorz, 1991 mark , square root 1. order
Propiconazol 63 20 17 1,9 7,5 Sigtning 2 mm 25 75 % markkap 9.8 pg/g 150 Spare, 1991 fotolyse, kunstig sollys
Propiconazol 63 20 17 1,9 7,5 Sigtning 2 mm 25 75 % markkap 9.8 pg/g 265 Spare, 1991 mgrkenedbrydning
Propiconazol 63 20 17 1,9 7,5 Sigtning 2 mm 25 75 % markkap 9.8 pg/g 265 Spare, 1991 fotolyse, steril jord
Triasulfuron 79 2 2,05 7,5 15 1 yg/g 122 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron 79 2 2,05 7,5 25 1 yg/g 53 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron 10 5 224 59 25 1 yg/g 45 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron 26 1 0,95 5,6 25 1 yg/g 39 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron 33 0 16 7,2 25 1 yg/g 71 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron 30 0 21 7.1 25 1 yg/g 74 Biol. Bundes, 1986 standardforseg
Triasulfuron lwanzik & Amrein, 1988 se noter
Triasulfuron 20 58 22 1,47 6,6 12.2-20.7 15 g/ha 31 Offizorz, 1992 markforseg
Triasulfuron 4 80 16 2,1 5,6 11-19.8 15 g/ha 48 Offizorz, 1992 markforseg
Triasulfuron 55 32 13 14 6 11.0-17.0 15 g/ha 7 Offizorz, 1992 markforseg
Triasulfuron 81 12 7 1,05 6,2 11.5-20.2 15 g/ha 3 Offizorz, 1992 markforseg
Triasulfuron 15 73 12 1,4 241 7,6 Sigtning 2 mm 75 % markkap 1 pg/g 67 Plicken, 1985 lab. forsgg, 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 15 73 12 1,4 241 7,6 Sigtning 2 mm 75 % markkap 1 pg/g Plicken, 1985 lab. forsgg, 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 15 73 12 1,4 241 7,6 Sigtning 2 mm 75 % markkap 1 pg/g Plicken, 1985 lab. forsgg, 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 15 73 12 1,4 241 7,6 Sigtning 2 mm 75 % markkap 1 pg/g 105 Pliicken, 1985 lab. forsgg. 14C-phenylmaerket
Triasulfuron 83 15 3 1,66 7,2 38 10 pg/g 1,9 Pliicken, 1987 mgrkekontrol i ovn 38 C
Triasulfuron 83 15 3 1,66 7,2 37 10 pg/g 1,6 Pliicken, 1987 fotolyse, 14C-phenyl-triasulfuron
Triasulfuron 83 15 3 166 7,2 38 10 pg/g 3,8 Pliicken, 1987 fotolyse, 14C-triazine-triasulfuron
Triasulfuron 83 15 3 166 7,2 39 10 pg/g 3,3 Pliicken, 1987 mgrkekontrol i ovn 38 C
Triasulfuron 30 52 18 25 55 2 Ib/A 95 Ross, 1987 mark forsag, een sprgjtning, Amber 20 WDG
Triasulfuron 27 55 18 2 65 2 Ib/A 14 Ross, 1987 mark forsgg, een sprgjtning, Amber 75 WP
Triasulfuron 28 53 20 22 6,8 2 Ib/A 20 Ross, 1987 mark forsgg, sprgijtet 2 ar, Amber 20 WDG
Triasulfuron 21 62 17 1,2 6,2 2 Ib/A 12 Ross, 1987 mark forsgg, een sprgjtning, Amber 20 WDG
Triasulfuron 30 52 18 25 55 2 Ib/A 29 Ross, 1987 mark forseg, sprejtet 2 ar, Amber 20 WDG



Stof Sand Silt Ler f, fom pH Forbehandling Inkub t. Vandindhold Konc DT5, DTsy, CO2 antal rest Ref Bemaerkninger

arrn Nt daae

% °C % %
Triasulfuron 22 48 30 1,8 74 2 Ib/A 14 Ross, 1987 mark forsgg, een sprgjtning, Amber 75 WP
Triasulfuron 22 48 30 1,8 74 2 Ib/A 26 Ross, 1987 mark forsgg, spregjtet 2 ar, Amber 20 WDG
Triasulfuron 22 48 30 18 74 2 Ib/A 10 Ross, 1987 mark forsag, een sprgjtning, Amber 20 WDG
Triasulfuron 2 Ib/A 25 Ross, 1987 mark forsgg, een sprgjtning, Amber 75 WP
Triasulfuron 2 Ib/A 23 Ross, 1987 mark forseg, sprejtet 2 ar, Amber 20 WDG
Triasulfuron 2 Ib/A 21 Ross, 1987 mark forsgg, een sprgjtning, Amber 20 WDG
Triasulfuron 30 52 18 2,5 6 2 Ib/A 19 Ross, 1987 mark fors@g, een sprgjtning, Amber 75 WP
Triasulfuron 60 35 5 0,7 4,6 Luftterring, sigtn. 2 mm <20-30 luftterret 10 pg/g 134 Rustum, 1988 fotonedbrydning, nat. sollys, 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 60 35 5 0,7 4,6 Lufttarring, sigtn. 2 mm 25 lufttarret 10 pg/g 100 Rustum, 1988 merkenedbrydning, 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 60 35 5 0.7 4.6 Luftterrina. siatn. 2 mm 25-27 lufttarret 10 ua/a 38.9 Rustum. 1988 fotonedbrvdnina. art. sollvs. 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 60 35 5 0.7 4.6 Luftterrina. siatn. 2 mm 25-27 lufttarret 10 ua/a 140 Rustum. 1988 markenedbrvdnina. 14C-triazinmaerket
Triasulfuron 60 35 5 0.7 4.6 Luftterrina. siatn. 2 mm 25-27 lufttarret 10 ua/a 93.8 Saxena. 1988 markenedbrvdnina. 14C-bhenvimaerket
Triasulfuron 60 35 5 0.7 4.6 Luftterrina. siatn. 2 mm 25 lufttarret 10 ua/a 152 Saxena. 1988 markenedbrvdnina. 14C-phenvimaerket
Triasulfuron 60 35 5 0.7 4.6 Luftterrina. siatn. 2 mm <20-33 |uftterret 10 ua/a 153 Saxena. 1988 fotonedbrvdnina. nat. sollvs. 14C-phenvimaerket
Triasulfuron 60 35 5 0,7 4,6 Lutttgrring, sigtn. 2 mm 25-27 lufttgrret 10 pg/g 70,2 Saxena, 1988 totonedbrydning, art. sollys, 14C-phenyimaerket



Bilag 1.2/Annex 1.2

I den fglgende tabel er der gengivet data for hver enkelt undersggelse.
Tabellen indeholder falgende:

In the following table, data are shown for each survey.

The table contains the following:

Stof/compound Navn pa stoffet/Name of the compound

Mikrobiel biomasse/

Microbial biomass

Ref./Ref. Litteraturhenvisning, se kap 2/ Reference, see
chapter no. 2.



Stof Mikrobiel biomasse Ref

Atrazin 0.33 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 2.6 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 0.33 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 1.8 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 1.8 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 0.27 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 0.27 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 2.6 x 106/g Roeth et al, ?

Atrazin 14; 56 dage: 27; 23 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 26; 12 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 17; 11 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 16; 8 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 46; 34 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 40; 25 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 21; 18 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Atrazin 14; 56 dage: 14; 13 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Glyphosat dag 0; 62; 282: 180.0; 170.0 240.5 mg microb C/100 g jord Schulz, RCC Umwelt, 1992, Nr. 273565
Glyphosat dag 0; 62; 283: 187; 200.7; 211.0 mg microb C/100 g jord Schulz, RCC Umwelt, 1992, Nr. 280416
Glyphosat dag 0; 61: 19.5; 47.1 mg microb C/g ter jord Schulz, RCC Umwelt, 1992, Nr. 280427
Glyphosat dag 0; 60; 271: 11.2; 24.6;18.8 mg microb C/100 g ter jord Schulz, RCC Umwelt, 1992, Nr. 280438
Metamitron 140 mgC/100 g Jarczyk et al, 1983

Metamitron 276 mgC/100 g Jarczyk et al, 1983

Metamitron kontrol 47.6; forsag 12.4 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 54; forseg 23.9 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 5.6; forsgg 3.5 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 37.0; forseg 30.1 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 54; fors@g 23.9 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 5.6; fors@g 3.5 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 37.0; forsag 30.1 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron kontrol 47.6; forseg 12.4 mg C/100g Stefes, 1992

Metamitron 14; 56 dage: 27; 23 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 40; 25 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 46; 34 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 16; 8 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 14; 13 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 21; 18 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 17; 11 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Metamitron 14; 56 dage: 26; 12 mgC/100 g Walker & Brown, 1981

Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Phenmedipham
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol
Propiconazol

dag 0; 71; 71 m PMP: 700; 316; 602
dag 0;82; 82 m PMP: 700; 528; 607

dag 0;120; 120 m PMP: 75,1; 46.9; 47.4 mg C/ 100 g jord
dag 0; 120; 120 m PMP: 87.9; 65.=; 61.5 mg C/100 g jord

12 mg C/100 g jord

18 mg C/100 g jord

59.5 mg C/100 g jord

68 mg C/100 g jord

0;3;6;12 mdr: 79.5; 29.5;22.5;18.7 mgC/100 g jord
0;3;6;12 mdr: 79.5; 29.5;22.5;18.7 mgC/100 g jord
0;3;6;12 mdr: 79.5; 29.5;22.5;18.7 mgC/100 g jord
0; 376 dage: 88.8; 30.4 mgC/100 g jord

0; 376 dage: 88.8; 32.5 mgC/100 g jord

0; 376 dage: 88.8; 30.4 mgC/100 g jord

0; 376 dage: 88.8; 30.6 mgC/100 g jord

18 mgC/100 g

18 mgC/100 g

23 mgC/100 g jord

24 mg C/100 g jord

18 mgC/100 g

30 mg C/100 g jord

34 mg C/100 g jord

53 mg C/100 g jord

Feyerabend, 1991
Feyerabend, 1991

Forster, 1991

Forster, 1991

Moede, 1990

Moede, 1990

Moede, 1990

Moede, 1990

Baranowski & Galicia, 1992
Baranowski & Galicia, 1992
Baranowski & Galicia, 1992
Muller-Kallert, 1992
Mdller-Kallert, 1992
Muller-Kallert, 1992
Mdller-Kallert, 1992
Offizorz, 1990

Offizorz, 1990

Offizorz, 1990

Offizorz, 1990

Offizorz, 1990

Offizorz, 1991

Offizorz, 1991

Offizorz, 1991



Stof

Mikrobiel biomasse

Ref

Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron
Triasulfuron

32 mgC/100 g jord
24 mgC/100 g jord
32 mgC/100 g jord
25 mgC/100 g jord
177.7 mg mikrobC/100 g ter jord
177.7 mg mikrobC/100 g ter jord
177.7 mg mikrobC/100 g ter jord
177.7 mg mikrobC/100 g ter jord

Offizorz, 1992
Offizorz, 1992
Offizorz, 1992
Offizorz, 1992
Pliicken, 1985
Plicken, 1985
Plicken, 1985
Plicken, 1985



Bilag 2/Annex 2

Fordelingskoefficienter, K.
Distribution coefficients, K.

Bo Lindhardt og Walter Briisch

I den falgende tabel er der gengivet data for hver enkelt undersggelse.
In the following table, data are shown for each survey.

Tabellen indeholder falgende/ The table contains the following:

Stof/Compound Navn pa stoffet Name of the compound

Sand/ Sand Jordprgvens indhold af sand, %/ The content of
sand in the soil sample, %.

Silt/Silt Jordprgvens indhold af silt, %/ The content of silt
in the soil sample, %.

Ler/Loam Jordprgvens indhold af ler, %/ The content of loam
in the soil sample, %.

foc Jordprgvens indhold af organisk kulstof, %/ The
content of organic carbon in the soil sample, %.

fom Jordprgvens indhold af organisk stof, %/ The con-
tent of organic compound in the soil sample, %.

pH

C Koncentrationsintervallet forsgget er udfert over,
mg/l/ The concentration interval in which the trial
has been carried out, mg/l.

t Temperaturen hvorved forsgget er udfart/ The tem-
perature at which the trial has been carried out.

K Freundlich-konstanten (I/kg) ™/ The Freundlich-
constant (I/kg) ™

n Potensen i Freundlich udtrykket/ n in the Freund-
lich expression.

Ky Sorptionskoefficienten, I/kg/ The sorption coeffi-
cient, I/kg

Koe Fordelingskoefficienten mellem organisk stof og
vand, I/kg/ The distribution coefficient between or-
ganic compound and water, I/kg.

Ref Litteraturhenvisning, se kap 3/ Ref. Reference, see
chapter no. 3

Bilag #/Annex Henviser til bilagsnummer hos Miljastyrelsen/

Refers to the annex number at the Environmental Pro-
tection Agency.

focs foc-veerdier, og hvor disse ikke er opgivet, beregnet
foc ud fra fom-veerdien/ f..-values, and where these
are not stated, f.. is calculated based on the fy-
value

Kocp Koe, hvor den er opgivet, og hvor denne ikke er
opgivet er der beregnet en K,.-veerdi ud fra enten
Kq hvis denne er opgivet ellers ud fra K/ Where it
is stated and where it is not, a K,.-value has been
calculated based on either Ky if this is stated, oth-
erwise it is based on K.



Stof Sand Silt Ler fy fon PH C t K n Kyq Koc Ref focn Koc
% mg/| °C (I/kg)" I/kg I/kg % I/kg
Atrazin 87 10 3 22 78 1-10 20 0,86 0,88 Burkhard, 1980 1,28 67
Atrazin 38 49 12 3,6 6,1 1-10 20 1,98 0,93 Burkhard, 1980 2,09 95
Atrazin 58 20 23 56 6,7 1-10 20 2,88 0,92 Burkhard, 1980 3,26 88
Atrazin 90 8 2 05 08 56 0.2-5 25 043 0,73 Cambridge Analytical Associates, 1986 0,47 91
Atrazin 58 32 10 1,8 3 6,1 0.2-5 25 0,99 1,00 Cambridge Analytical Associates, 1986 1,80 55
Atrazin 13 64 23 1,2 21 7,0 0.2-5 25 1,46 0,79 Cambridge Analytical Associates, 1986 1,20 121
Atrazin 24 42 34 15 25 6,6 0.2-5 25 2,03 0,74 Cambridge Analytical Associates, 1986 1,50 135
Atrazin 25 45 30 6,3 39 20 12,6 McGlamery and Slief,1966 3,66 344
Atrazin 25 45 30 6,3 47 20 10,7 McGlamery and Slief,1966 3,66 292
Atrazin 25 45 30 6,3 5,3 20 8,2 McGlamery and Slief,1966 3,66 224
Atrazin 25 45 30 6,3 6,0 20 6,5 McGlamery and Slief,1966 3,66 177
Atrazin 25 45 30 6,3 8,0 20 6,3 McGlamery and Slief,1966 3,66 172
Atrazin 62 18 17 1,9 6,3 5 1,64 85 Kjalholt, 1997 1,93 85
Atrazin 75 13 7 24 6,1 5 2,18 92,4 Kjglholt, 1997 2,36 92
Atrazin 88 3 5 25 57 5 1,41 56,9 Kjelholt, 1997 2,48 57
Atrazin 0,9 6,3 0.05-1 25 480 Gerrites et al., 1996 0,90 480
Atrazin 0,1 6,7 0.05-1 25 350 Gerrites et al., 1996 0,10 350
Atrazin 3,0 43 0.05-1 25 830 Gerrites et al., 1996 3,00 830
Atrazin 0,3 6,3 0.05-1 25 400 Gerrites et al., 1996 0,30 400
Atrazin 0,4 6,3 0.05-1 25 570 Gerrites et al., 1996 0,35 570
Atrazin 17 53 30 03 6,0 0.05-1 3,59 0,65 Wagner et al., 1995 0,33
Atrazin 43 35 22 0,1 6,6 0.05-1 2,83 0,89 Wagner et al., 1995 0,09 3144
Atrazin 13 47 40 0,2 7.3 0.05-1 6,06 0,74 Wagner et al., 1995 0,15 4040
Atrazin 21 62 17 0,8 54 0.05-1 8,78 0,56 Wagner et al., 1995 0,83
Atrazin 86 8 6 01 6,1 0.05-1 0,92 0,97 Wagner et al., 1995 0,06 1533
Bentazon 85 7 8 06 1 50 0.04-5 045 0,69 Keller, 1986 0,58
Bentazon 33 41 26 18 31 54 0.04-5 042 0,66 Keller, 1986 1,80
Bentazon 14 30 56 1,7 3 43 0.04-5 3,06 0,70 Keller, 1986 1,74 176
Bentazon 46 29 24 29 5 77 0.04-5 0,38 0,70 Keller, 1986 2,91 13
Bentazon 42 25 34 07 12 66 0.04-5 0,18 0,56 Keller, 1986 0,70
Bentazon 60 21 19 0,6 7,3 0.013-99 22 0,22 0,99 Redeker, 1978 0,58 37
Bentazon 85 2,7 7,2 0.013-99 22 0,35 1,03 Redeker, 1978 2,66 13
Bentazon 93 0,5 7,0 0.013-99 22 024 113 Redeker, 1978 0,51
Bentazon 3,06 Regenstein, 1987
Bentazon 0,7 0 56 1-500uM 1,00 0,032 Gaston, et al., 1996 0,67 5



Stof Sand Silt Ler fy fon PH C t K n Kyq Koc Ref focn Koc
% mg/l °C (Ikg)™" I/kg I/kg % I/kg

Diuron 86 8 6 09 6,7 2-8 24 6,50 0,74 Majka et al, 1977 0,52 1242
Diuron 10 64 26 26 6,7 2-8 24 1430 0,77 Majka et al, 1977 1,51 946
Diuron 21 54 1-20 4,00 1,25 Rhodes et al, 1970 1,22

Diuron 0,7 58 1-20 2,40 0,95 Rhodes et al, 1970 0,41 590
Diuron 0,1 0,29 0,70 290 Torstensson, 1983 0,10 290
Diuron 0,2 0,56 0,74 280 Torstensson, 1983 0,20 280
Diuron 1,0 2,40 0,83 240 Torstensson, 1983 1,00 240
Diuron 3,3 10,60 0,70 321 Torstensson, 1983 3,30 321
Diuron 3,0 15,30 0,99 510 Torstensson, 1983 3,00 510
Diuron 35,7 49,50 0,75 139 Torstensson, 1983 35,70 139
Glyphosat 74 10 16 1,6 7.1 5 811 50660 Waring, 1992 1,60 50688
Glyphosat 93 1 6 08 57 5 263 32838 Waring, 1992 0,80 32875
Glyphosat 53 25 22 14 7,8 5 50 3598 Waring, 1992 1,40 3571
Glyphosat 87 7 6 06 8,3 5 5 884 Waring, 1992 0,60 833
Glyphosat 59 29 11 1,4 6,1 5 48 3404 Waring, 1992 1,40 3429
Glyphosat 53 26 21 30 7.1 5 510 17010 Waring, 1992 3,00 17000
Glyphosat 76 17 7 12 5,6 20-70 33,00 0,46 Glass, 1987 1,24
Glyphosat 28 55 17 1,6 5,8 20-70 56,00 0,51 Glass, 1987 1,64
Glyphosat 10 38 53 1,6 7,5 20-70 76,00 0,67 Glass, 1987 1,56
Glyphosat 82 13 6 92 4,6 50-300 20 51,14 0,58 Piccolo, 1994 9,23
Glyphosat 46 37 17 37 5,8 50-300 20 40,64 0,77 Piccolo, 1994 3,73 1090
Glyphosat 13 64 23 0,0 8,0 50-300 20 13,79 0,77 Piccolo, 1994 0,00
Glyphosat 2 82 16 0,5 8,3 50-300 20 1529 044 Piccolo, 1994 0,45
Glyphosat 0,9 6,3 0.05-5 25 30,6 3400 Gerrites et al., 1996 0,90 3400
Glyphosat 0,1 6,7 0.05-5 25 5000 5E+06 Gerrites et al., 1996 0,10
Glyphosat 3,0 4,3 0.05-5 25 0,255 8,5 Gerrites et al., 1996 3,00
Glyphosat 0,3 6,3 0.05-5 25 0,48 160 Gerrites et al., 1996 0,30 160
Glyphosat 0,4 6,3 0.05-5 25 0,63 180 Gerrites et al., 1996 0,35 180



Stof Sand Silt Ler fy fon PH C t K n Kyq Koc Ref focn Koc
% mg/l °C (Ikg)™" I/kg I/kg % I/kg

Isoproturon 84 14 3 1,75 7,4 1.25-20 20 0,82 0,88 Guth, 1985 1,02 81
Isoproturon 98 1 1 1,02 6,5 1.25-20 20 1,37 085 Guth, 1985 0,59 231
Isoproturon 26 64 10 325 6,2 1.25-20 20 1,58 0,87 Guth, 1985 1,89 84
Isoproturon 18 60 22 892 73 12520 20 4,24 0,89 Guth, 1985 5,19 82
Isoproturon 13,1 6,9 1.25-20 20 27,12 0,93 Guth, 1985 7,62 356
Isoproturon 62 18 17 1,9 6,3 5 1,7 88,1 Kjglholt, 1997 1,93 88
Isoproturon 75 13 7 2,4 6,1 5 1,91 80,9 Kjglholt, 1997 2,36 81
Isoproturon 88 3 5 25 57 5 1,25 50,4 Kjelholt, 1997 2,48 50
Isoproturon 20 23 43 8,0 5,2 5 13,3 Pedersen, etal., 1995 8,00 166
Isoproturon 74 13 12 0,6 7,2 5 0,5 Pedersen, etal., 1995 0,59 85
Isoproturon 38 16 18 16,9 6,8 5 21,2 Pedersen, etal., 1995 16,90 125
Isoproturon 89 3 4 23 6,6 5 1,52 Pedersen, etal., 1995 2,30 66
Isoproturon 85 7 5 16 6,3 5 1,41 Pedersen, etal., 1995 1,60 88
Isoproturon 68 18 11 1,6 6,5 5 1,06 Pedersen, etal., 1995 1,60 66
Isoproturon 99 1 1 00 6,6 5 0,02 Pedersen, etal., 1995 0,01 200
MCPA 77 13 7 29 71 22 1 Helweg, 1987 1,69 59
MCPA 64 19 14 3 72 22 0,9 Helweg, 1987 1,74 52
MCPA 63 18 16 24 69 22 0,7 Helweg, 1987 1,40 50
Mechlorprop 6 74 20 59 6,8 0.6-12.0 25 0,686 0,96 11,6 Hazleton Laboratories, 1986 3,43 20
Mechlorprop 90 8 2 0,8 56 0.6-12.0 25 0,199 1,09 24,9 Hazleton Laboratories, 1986 0,47 43
Mechlorprop 56 34 10 23 76 0.6-12.0 25 0,298 0,94 13 Hazleton Laboratories, 1986 1,34 22
Mechlorprop 24 42 34 25 6,6 06-12.0 25 0,428 1,01 17,1 Hazleton Laboratories, 1986 1,45 29
Mechlorprop 75 13 7 24 6,1 5 1,05 44,5 Kjglholt, 1997 2,36 44
Mechlorprop 88 3 5 25 57 5 0,84 33,9 Kjelholt, 1997 2,48 34
Mechlorprop 62 18 17 1,9 6,3 5 0,5 25,9 Kjglholt, 1997 1,93 26
Metamitron 51 23 25 34 7,6 1 0,34 1,71 Goicolea, 1991. 1,98 17
Metamitron 4 76 20 17 6,5 5 0,70 0,91 42 Kodel et al., 1989 1,66 42
Metamitron 82 13 6 92 3,2 5 22,51 0,82 244 Kodel et al., 1989 9,23 244
Metamitron 46 37 17 37 5,2 5 1,23 1,00 33 Kodel et al., 1989 3,73 33
Metamitron 7 10 7,8 0.001-1 5 229 087 229 Vink, et al., 1996 1,00 229
Metamitron 6 09 7,8 0.001-1 5 3,72 0,84 413 Vink, et al., 1996 0,90 413
Metamitron 6 1,1 7,8 0.001-1 5 204 090 185 Vink, et al., 1996 1,10 185
Metamitron 5 09 7,8 0.001-1 5 6,30 0,81 700 Vink, et al., 1996 0,90 700



Stof Sand Silt Ler fy fon PH C t K n Kyq Koc Ref focn Koc
% mg/| °C (I/kg)" I/kg I/kg % I/kg

Metsulfuron methyl 92 8 1 0,3 6,1 0.2-6 25 0,36 1,14 120 Friedman, 1981 0,17
Metsulfuron methyl 21 62 17 2,75 6,4 0.2-6 25 0,84 0,85 31 Friedman, 1981 1,60 53
Metsulfuron methyl 5 64 31 4,02 6,5 0.2-6 25 1,40 0,97 35 Friedman, 1981 2,34 60
Metsulfuron methyl 56 29 15 1,4 56 0.2-6 25 041 0,57 29 Friedman, 1981 0,81
Phenmedipham 34 25 42 28 6,9 0.27-09 20 18,30 0,85 657 Burgener, 1990 2,79 656
Phenmedipham 91 4 5 05 6,0 0.27-09 20 4,48 0,82 934 Burgener, 1990 0,48 933
Phenmedipham 54 29 17 1,2 48 0.27-0.9 20 12,90 0,87 1072 Burgener, 1990 1,20 1075
Phenmedipham 73 10 11 23 73 20 9,70 0,84 422 Vonk et al., 1985 1,34 725
Phenmedipham 43 29 31 29 73 20 7,90 0,82 272 Vonk et al., 1985 1,69 469
Propiconazol 38 49 12 3,6 6,1 0.5-10 20 26,20 0,81 Burkhard, 1980 2,09 1252
Propiconazol 96 2 2 1,2 6,3 1-10 20 10,96 0,85 Burkhard, 1980 0,70 1571
Propiconazol 87 10 3 22 78 1-10 20 848 0,86 Burkhard, 1980 1,28 663
Propiconazol 58 20 23 56 6,7 0.5-10 20 59,03 0,88 Burkhard, 1980 3,26 1813
propiconazol 21 50 28 25 6,8 0.5-10 25 0,83 8,88 604 Saxena, 1988 1,45 611
propiconazol 7 53 40 14 78 0.5-10 25 0,84 9,34 1134 Saxena, 1988 0,81 1147
propiconazol 63 31 6 2 75 0.5-10 25 0,89 4,49 382 Saxena, 1988 1,16 386
propiconazol 29 58 13 11 7,0 0.5-10 25 0,90 2,81 436 Saxena, 1988 0,64 439
propiconazol 97 1 2 0,3 54 0.5-10 25 0,90 1,2 685 Saxena, 1988 0,17 688
Triasulfuron 43,1 6,9 20 2,65 0,92 Pliicke, 1986 25,06 11
Triasulfuron 18 60 22 931 7,3 20 0,48 Pliicke, 1986 5,41 9
Triasulfuron 26 64 10 2,59 6,2 20 0,17 0,86 Pliicke, 1986 1,51 11
Triasulfuron 98 1 1 1,03 6,5 20 0,05 Plicke, 1986 0,60 8
Triasulfuron 84 14 3 1,38 74 20 0,06 0,89 Pliicke, 1986 0,80 7






